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Aus meines Herzens Grunde 
Sag' ich dir Lob und Dank 
In dieser Morgenstunde, 
Dazu mein Leben lang, 
O Gott, in deinem Thron, 
Dir zu Preis, Lob und Ehren 
Durch Christum, unsern Herren, 
Dein'n eingebornen Sohn. 
 
Dein'n Engel laß auch bleiben 
Und weichen nicht von mir, 
Den Satan zu vertreiben, 
Auf daß der bös' Feind hier 
In diesem Jammertal 
Sein' Tück' an mir nicht übe, 
Leib und Seel' nicht betrübe 
Und bring' mich nicht zu Fall. 
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Abb. 3.12. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
Serie III. A): Gelege pro Weibchen B): Zahl der Eier pro Gelege C): 
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Abb. 3.13. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.   
Emergenz und Geschlechterverhältnis 
Abb. 3.14. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
A): Schlupfverlauf  B): EmT50 gesamt C): EmT50, getrennt nach Männchen 
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V Abbildung  Seite
Abb. 3.29. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum,  
                   Testsubstanz: Clofibrinsäure. Auswertung t28 A): Gesamtzahl der  
                    Embryonen B: Anzahl beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter  
                    Embryonen 
Abb. 3.30. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz:  
                   Clofibrinsäure. Auswertung t56 A): Gesamtzahl der Embryonen  
                   B): Anzahl beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.31. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                   Ciprofloxacin. Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn 
Abb. 3.32. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz:  
                    Ciprofloxacin. Auswertung t14 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl 
                    beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.33. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                    Ciprofloxacin. Auswertung t28 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl 
                    beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
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                  Ciprofloxacin. Auswertung t56 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl  
                   beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.35. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                   Fluoxetin. Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn 
Abb. 3.36. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                  Fluoxetin. Auswertung t14 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl  
                  beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.37. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                  Fluoxetin. Auswertung t21 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl  
                  beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.38. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                   Fluoxetin. Auswertung t28 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl  
                   beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.39. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz  
                   Fluoxetin. Auswertung t56 A): Gesamtzahl der Embryonen B): Anzahl  
                   beschalter Embryonen C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Abb. 3.40:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Überprüfung  
                    verschiedener Kohlenstoffquellen.  
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen  
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer  
C): Zahl der neugebildeten Würmer  
D): Biomasse pro Wurm 
Abb. 3.41:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz  
                    Carbamazepin 
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
Abb. 3.42:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz  
                    Clofibrinsäure   
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
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Abb. 3.43:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz  
                    Ciprofloxacin, Serie I  
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
Abb. 3.44:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz  
                    Ciprofloxacin, Serie II  
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
Abb. 3.45:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Fluoxetin 
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
Abb. 3.46: Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz: Fluoxetin        
Deformierte Würmer 
Abb. 3.47: Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Lückenhaft gefüllter   
                   Magen-Darmtrakt 
Abb. 3.48: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
                   thermophila. Testsubstanz: Carbamazepin. Zahl von Blepharisma in   
                   Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 15.07.2004  
B: Versuchsbeginn 16.08.2004   
C: Versuchsbeginn 30.08.2004  
D: Versuchsbeginn 13.09.2004 
Abb. 3.49: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz Carbamazepin. Zelldichten von Tetrahymena 
in Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 15.07.2004  
B: Versuchsbeginn 16.08.2004  
C: Versuchsbeginn 30.08.2004  
D: Versuchsbeginn 13.09.2004 
Abb. 3.50: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Clofibrinsäure. Zahlen von Blepharisma in 
Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 19.09.2004  
B: Versuchsbeginn 07.11.2004 
C: Versuchsbeginn 13.12.2004 
Abb. 3.51: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Clofibrinsäure. Zelldichten von Tetrahymena 
in Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 19.09.2004  
B: Versuchsbeginn 07.11.2004  
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Abb. 3.52: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Ciprofloxacin. Anzahlen von Blepharisma in 
Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 04.10.2004  
B: Versuchsbeginn 19.12.2004 
Abb. 3.53: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Ciprofloxacin. Zelldichten von Tetrahymena in 
Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 04.10.2004  
B: Versuchsbeginn 19.12.2004 
Abb. 3.54: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Fluoxetin. Zahlen von Blepharisma in 
Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 01.06.2004  
B: Versuchsbeginn 05.07.2004 
Abb. 3.55: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena  
thermophila. Testsubstanz: Fluoxetin. Zelldichten von Tetrahymena in 
Kontrolle und allen Behandlungsstufen.  
A: Versuchsbeginn 01.06.2004  
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5-HT 5-Hydroxytryptamin   
B. japonicum  Blepharisma japonicum 
BCF Biokonzentrationsfaktor 
BG Bestimmungsgrenze 
C   Kontrolle 
C. riparius  Chironomus riparius 
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ECB European  Chemicals  Bureau 
EDTA Ethylendiamintetraacetat 
EGZ Embryonen-Gesamtzahl 
EMS  Embryonen mit Schale 
EmT50  mittlere Emergenzzeit; Zeitraum, in dem 50% der eingesetzten Tiere 
schlüpfen 
EoS  Embryonen ohne Schale 
EU Europäische  Union 
FDA  Food and Drug Administration (amerikanische Arzneimittelbehörde) 
Fluoxetin-HCl Fluoxetinhydrochlorid 
GABA Gamma-Aminobuttersäure 
HPLC  High Pressure Liquid Chromatography (Hochdruck-Flüssigkeits-
Chromatographie) 
IUPAC  International Union of Pure and Applied Chemistry 
L. variegatus  Lumbriculus variegatus 
LC50  Konzentration, bei der 50% aller Versuchsorganismen sterben 
LC-MS/MS Liquid  Chromatography-Mass Spectometry/Mass Spectometry 
(Flüssigchromatographie mit Tandem-Massenspektrometrie) 
LD50  Dosis, bei der 50% aller Versuchsorganismen sterben 
LDL   Low-Density-Lipoproteine 
LOEC  Lowest Observed Effect Concentration (niedrigste gegenüber der 
Lösemittelkontrolle signifikante Konzentration, bei der ein Effekt 
beobachtet wird) 
log KOC  Logarithmus des Verteilungskoeffizienten, der sich auf den organischen 
Kohlenstoffgehalt bezieht 
log KOW/ log POW Logarithmus des 1-Octanol/Wasser-Verteilungskoeffizienten 
XI LOQ  Limit of Quantification (Quantifizierungsgrenze) 
MEC  Measured Environmental Concentration (gemessene 
Umweltkonzentration) 
MW Mittelwert 
n. d.  nicht analysiert 
NOEC  No Observed Effect Concentration (höchste Testkonzentration, bei der 
kein statistisch signifikanter Effekt beobachtet wird) 
OECD   Organisation of Economic Cooperation and Development (Organisation 
für wirtschaftliche Zusammenarbeit und Entwicklung) 
P. antipodarum  Potamopyrgus antipodarum 
PEC  Predicted Environmental Concentration (vorhergesagte 
Umweltkonzentration) 
PNEC  Predicted No Effect Concentration (Konzentration, bei der keine 
Schädigung von Organismen zu erwarten ist) 
pKa  negativer dekadischer Logarithmus der Säurekonstante 




SRI  Serotonin Reuptake Inhibitor (Serotonin Wiederaufnahme-Hemmer) 




T. thermophila  Tetrahymena thermophila 
TG Trockengewicht 
TGD  Technical Guidance Document 
VLDL   Very-Low-Density-Lipoproteine (Low-Density-Lipoproteins) 
WSK Wahrscheinliche  Sedimentkonzentration 
XII Abstract 
 
A great number of pharmaceuticals can be detected in ground and surface waters. Concerns 
about the introduction of pharmaceutical residues into the environment arose already 50 
years ago (DEMOLL 1954) and first detections date from the 1970s and 1980s (HIGNITE & 
AZARNOFF  1977,  RICHARDSON  &  BOWRON  1985). Although the concentrations of 
pharmaceuticals in surface waters are sometimes quite high (up to 2,1 µg/l for 
carbamazepine in the Rhine in 1996, SACHER ET AL. 1998), nearly nothing is known about 
potential environmental hazards. 
Present data about ecotoxicity derive almost exclusively from acute tests under laboratory 
conditions, making it difficult to extrapolate detected toxic effects from the laboratory to 
environmental conditions. Additionally, little is known about sediment contamination by 
pharmaceuticals. Present data about the occurrence of pharmaceuticals are acquired by 
measurements in the water compartment.  
 
The aim of the present Ph. D. Thesis was to assess the chronic effects of four frequently 
detected pharmaceuticals, the antiepileptic agent carbamazepine, the lipid lowering agent 
clofibric acid, the antibiotic ciprofloxacin and the antidepressant fluoxetine.  
Effects were assessed on the non-biting midge Chironomus riparius, the freshwater 
mudsnail  Potamopyrgus antipodarum and the aquatic annelid Lumbriculus variegatus. C. 
riparius  and  L. variegatus were exposed via sediment, thereby assessing the importance of 
this exposure pathway. Additionally, effects on the destruent food web were assessed using 
a protist microcosm with the ciliates Blepharisma japonicum and Tetrahymena thermophila.    
While clofibric acid and ciprofloxacin did not show any significant effects, carbamazepine 
and fluoxetine proved to be harmful. Carbamazepine inhibited the development of C. 
riparius. The EC10 was  calculated to 0.11 µg/kg sediment (dry weight). Fluoxetine drastically 
reduced the embryo numbers in P. antipodarum with an EC10 of 0.81 µg/l. These 
concentrations are environmentally relevant and the PEC/PNEC-ratios are >1. The protist 
microcosm did not show any effects. 
 
These results are interesting in several ways, one the one hand because they are the first 
effects of non-hormone pharmaceuticals detected at environmentally relevant concentrations 
and on the other hand because the risk assessment was carried with measured 
environmental concentrations, not with predicted concentrations. 
 
The results indicate that pharmaceuticals can even at very low concentrations be 
environmentally relevant and may pose an ecotoxicological risk. More data are needed to 
estimate the hazards of these residues and efforts to limit the introduction of 
pharmaceuticals and to remove residues from sewage are strongly needed. 
XIII 1. Einleitung 
 
1.1 Medikamentenrückstände in der Umwelt 
 
Bis vor wenigen Jahren galt das Hauptaugenmerk bei der Reinigung kommunaler Abwässer 
den in hohen Mengen vorkommenden Nitraten, Phosphaten und Tensiden. Nachdem hier in 
den vergangenen zehn Jahren fast durchgängig Verbesserungen zu beobachten waren 
(HLUG 2004), rücken nunmehr weniger auffällige Fremdstofffrachten in den Blickpunkt des 
Interesses. Hierunter fällt die Belastung der Gewässer mit Rückständen von Humanpharma-
ka. Erste Befürchtungen über solche Belastungen wurden schon vor langer Zeit geäußert 
(DEMOLL  1954). Während sich die Arbeit von Demoll jedoch ausschließlich mit Veteri-
närpharmaka befasste, richtet sich das Augenmerk heute besonders auf Humanarzneimittel. 
In den 1970er und 1980er Jahren erfolgten erste Bestimmungen in Oberflächengewässern. 
GARRISON ET AL. (1976) wiesen in unbehandeltem Abwasser 0,8 µg/l Clofibrinsäure nach, in 
Wasserproben aus Belebtschlammbecken bis zu 2,0 µg/l. HIGNITE & AZARNOFF (1977) berich-
ten über Nachweise von Clofibrinsäure und Salicylsäure als Metabolit von Acetylsalicylsäure 
im Auslauf einer Kläranlage, es wurden durchschnittlich 7,09 µg/l Clofibrinsäure und 28,79 
µg/l Salicylsäure gemessen, dies entspricht Tagesfrachten von 2,13 kg beziehungsweise 
8,64 kg. RICHARDSON & BOWRON (1985) berichten in einer Übersichtsarbeit über Nachweise 
von insgesamt 186 Substanzen im Oberflächenwasser, darunter Carbamazepin mit 0,44 
µg/l, Clofibrinsäure mit 6,3 µg/l und Ethinylöstradiol mit 3 ng/l. ROGERS ET AL. (1986) identifi-
zierten Clofibrinsäure, Ibuprofen und Naproxen im Ablauf der Kläranlage von Iona Island, 
Kanada. Ein weiterer bemerkenswerter Fund war die eher zufällige Bestimmung von Clofi-
brinsäure in Grundwasser (STAN & LINKERHÄGNER 1992). HEBERER & STAN (1997) wiesen 
Clofibrinsäure auch im Berliner Trinkwasser nach. In den folgenden Jahren mehrten sich 
entsprechende Befunde und es erfolgten verstärkt Nachweise von Pharmakarückständen in 
Oberflächengewässern (STUMPF ET AL.  1996A, B ,  TERNES  1998,  BELFROID ET AL.  1999, 
SATTELBERGER 1999,  HEBERER ET AL. 2002, KOLPIN ET AL. 2002, BOYD ET AL. 2003, CALAMARI 
ET AL. 2003).  
 
Der Grund für das zunehmende Vorkommen ist nicht etwa illegale Entsorgung, sondern die 
Tatsache, dass zahlreiche Wirkstoffe in Medikamenten gegen biologischen Abbau resistent 
sind. Der Eintrag von Pharmaka in die aquatische Umwelt erfolgt vornehmlich durch die 
Ausscheidungen von Patienten. Sie werden somit nach Einnahme weitgehend unverändert 
wieder ausgeschieden und auch in den Kläranlagen unvollständig eliminiert (MÖHLE ET AL. 
1999, TERNES ET AL. 1999, WEGENER ET AL. 1999, TERNES 2000B). Zwar sind manche Sub-
stanzen wie Acetylsalicylsäure nach Kläranlagenpassage nicht mehr nachweisbar, doch 
zahlreiche andere werden nicht abgebaut (TERNES 1998). Somit werden die Verordnungs-
mengen (Carbamazepin: 76 t in 2003, SCHWABE & PAFFRATH 2004) fast zu 100% in die Um-
welt abgegeben, teils unverändert, teils als aktive Metabolite. Carbamazepin wird in Kläran-
lagen nicht eliminiert (TERNES 1998).  Es kann daher mit einem jährlichen Carbamazepinein-
trag von über 70 t gerechnet werden.  
 
Bis heute liegen jedoch nur wenige Informationen über mögliche Umwelteffekte durch Phar-
makarückstände vor, insbesondere fehlen Angaben über chronische Effekte (OETKEN ET AL. 
2005). Untersuchungen zu solchen Effekten erscheinen angesichts der steigenden Zahl von 
gefundenen Medikamenten geboten. Es liegen bereits Hinweise auf Bioakkumuation von 
Pharmaka in Fischen vor (BROOKS 2004, PERSÖNLICHE MITTEILUNG). Zudem kann die Toxizi-
tät einzelner Pharmaka durch Mischtoxizität in einem Substanzgemisch erhöht werden. An-
gesichts der Vielzahl gefundener Medikamente (TERNES  1998) erscheinen solche Effekte 
denkbar. Bekanntestes Beispiel für die Effekte von Medikamenten in der aquatischen Um-
1 1.1 Medikamentenrückstände in der Umwelt 
 
welt ist 17-β-Ethinylöstradiol. ROUTLEDGE ET AL. (1998) zeigten durch diese Substanz hervor-
gerufene, verweiblichende Effekte auf Fische bereits bei Konzentrationen von 1 ng/l; dabei 
handelt es sich um umweltrelevante Konzentrationen.  
 
Die Betrachtung von Medikamenten als Umweltschadstoffe stellt zudem ein besonderes 
Problem dar, da es sich in vielen Fällen als unmöglich gestaltet, die Belastungssituation 
durch eine Regulation der jeweiligen Substanz zu erleichtern. So ist Carbamazepin unter 
den vorhandenen Antiepileptika immer noch das meistverordnete Medikament (FEELY 1999). 
Von den untersuchten Substanzen ist nur Clofibrinsäure vom Markt verschwunden, da sich 
die Therapie hoher Blutfettwerte mit Fibraten als kaum wirksam erwies (SCHWABE  & 
PAFFRATH 2004). Für andere in der Umwelt aufgefundene Medikamente ist eine derartige 
Entwicklung bislang nicht abzusehen. Das ebenfalls nachgewiesene Diclofenac (TERNES 
1998) etwa ist uneingeschränkt in Gebrauch und von anerkanntem therapeutischen Nutzen. 
Zudem sind Medikamente in der öffentlichen Meinung fast ausschließlich positiv besetzt. 
Frühere Umweltbelastungen waren durch ihre gravierenden Folgen leicht wahrzunehmen; 
die auslösenden Stoffe, etwa Schwermetalle, waren zudem allseits als Gifte anerkannt. Me-
dikamente hingegen werden weitgehend als Heilmittel wahrgenommen. Substanzverbote als 
Weg zur Verringerung der Umweltbelastung, wie etwa im Fall der Bleibeimengung in Benzin, 
kommen hier nicht in Frage.  
 
Die Überprüfung von nur im Spurenbereich vorkommenden Substanzen zeigt, in welchem 
Maße sich die Probleme der Umweltforschung gewandelt haben. Frühere Umweltbelastun-
gen, etwa die Salzbelastung von Flüssen in Kaliabbaugebieten oder der Eintrag von 
Schwermetallen, lösten zum einen direkt toxische Effekte aus, zum anderen bewegten sich 
die Schadstofffrachten in anderen Größenordnungen. Schwermetalle beispielsweise wurden 
und werden in stark belasteten Flüssen in Konzentrationen von mehreren hundert Milli-
gramm pro Liter gemessen (HLUG 2004). Zugleich haben sich auch die in der Umwelt beo-
bachteten Probleme gewandelt. Während die Belastungen früherer Tage direkte toxische 
Effekte nach sich zogen, zu Massensterben von Fischen führten und für Wochen oder dau-
erhaft weite Teile der aquatischen Fauna absterben ließen, sind die heute beobachtbaren 
Effekte von anderer Dimension.  
 
Es wurde bereits auf die durch Östrogene verursachten Effekte eingegangen. Diese und 
andere durch Hormone und hormonmimetische Substanzen bewirkte Effekte, die so genann-
te endokrine Disruption, machten zum ersten Mal die neuen Dimensionen aktueller Umwelt-
belastungen deutlich. Im Vordergrund stehen nun nicht mehr die direkt toxischen und weithin 
sichtbaren Effekte, sondern Veränderungen, die auf das Individuum nicht unmittelbar letal 
wirken. Speziell Effekte auf das Sexualhormonsystem von Mollusken (endokrine Disruption) 
sind ein weltweites Problem, da sie durch in Schiffsanstrichen verwendete Substanzen, vor 
allem Organozinnverbindungen, hervorgerufen wird. Benutzt wurden diese Substanzen zur 
Verminderung des Muschelbewuchses an Schiffen. Es zeigte sich jedoch, dass sie aus den 
Anstrichen auslaugen und zudem hochgradig persistent sind. Auch diese Verbindungen 
kommen mit Konzentrationen von 1,5 µg/l (Tributylzinn, WALDOCK ET AL. 1987) in weit gerin-
gerer Konzentration vor als beispielsweise Schwermetalle, sind jedoch auch in diesen Kon-
zentrationen hochwirksam. Durch die Veränderung der Geschlechtsorgane bei Mollusken 
(„Imposex“ bzw. „Intersex“) wird die Fortpflanzung für die betroffenen Tiere unmöglich. Bei 
höheren Inzidenzen kann sich eine Population nicht mehr erhalten. Vor allem die Vermännli-
chung weiblicher Schnecken (z. B. durch Tributylzinn) stellt ein großes Problem dar 
(STROBEN ET AL. 1992, OEHLMANN ET AL. 1996, BAUER ET AL. 1997). Im Extremfall kann die 
Anlage männlicher Geschlechtsorgane nicht nur den Geschlechtsapparat blockieren, son-
dern auch den Eingeweidesack zum Reißen bringen.  
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Ein weiteres Beispiel sind missgebildete Amphibien, vor allem Frösche. Zu Beginn der 
1990er Jahre wurden besonders auf dem amerikanischen Kontinent Frösche mit zusätzli-
chen Beinen oder verkümmertem Stimmapparat gefunden (OUELLET ET AL. 1997, GARDINER & 
HOPPE 1999). Ursache dieser Effekte ist die hormonmimetische Wirkung von Pestiziden und 
weiteren Xenobiotika. Für die Missbildung des Stimmapparates ist vor allem in die Gewässer 
gelangtes Atrazin verantwortlich (HAYES ET AL. 2002). Auch hier sind die betroffenen Tiere 
zwar lebensfähig, doch verhindert der fehlende Stimmapparat die Partnersuche und somit 
die Fortpflanzung. In gleicher Weise sind auch zusätzliche Beine nicht direkt tödlich, verhin-
dern jedoch das zur Befruchtung nötige Anklammern am Partner. Weitere pestizidbedingte 
Effekte bei Amphibien sind die Hemmung der Larvalentwicklung (es entstehen „ewige Kaul-
quappen“) beziehungsweise eine verfrühte Reife (OPITZ ET AL. 2005).  
Diese Beispiele zeigen, dass selbst geringe Schadstoffkonzentrationen, die nicht durch 
sichtbare Massensterben Handlungsbedarf auslösen, zu ernsthaften Gefahren für Popula-
tionen werden können. Trotz oft eindeutig verbesserter Situation in den Gewässern zeigt es 
sich, dass jeder Fremdstoff auf potenzielle Schadeffekte hin überprüft werden muss, gege-
benenfalls sind Maßnahmen zur Eintragsminderung nötig. 
    
Dies gilt auch für in der Umwelt detektierbare Medikamente, auch wenn direkt erkennbare 
Schadeffekte im Freiland - abgesehen von zwei Ausnahmen - bisher nicht beobachtet wor-
den sind. Die erste Ausnahme stellen die bereits besprochenen Effekte durch Ethinylöstradi-
ol und weitere Hormone dar. Auch für andere endokrine Disruptoren wurde Effekte bei um-
weltrelevanten Konzentrationen festgestellt. TRIEBSKORN ET AL.  (1994A, B ) berichten über 
verminderte Gewichtszunahme und Verhaltensänderungen bei Larven von Regenbogenfo-
rellen; elektronenmikroskopisch konnten außerdem zelluläre Schäden am Stratum opticum 
und am Sehnerv nachgewiesen werden. 
Eine weitere Ausnahme bilden die unter den Geierpopulationen in Südasien beobachteten, 
durch Diclofenac ausgelösten Massensterben (OAKS ET AL. 2004). Die Tiere nahmen hier 
durch den Verzehr des Fleisches mit Diclofenac belasteter Rinder große Mengen dieses 
Antirheumatikums auf und erkrankten in der Folge an Eingeweidegicht, die zur Ablagerung 
von Harnsäuresteinen in allen Organen führte. Hierbei handelt es sich jedoch um eine regio-
nale Besonderheit, die auf eine nichttypische Expositionssituation zurückzuführen ist. Die 
Substanzaufnahme erfolgte ausschließlich durch die extrem hoch belasteten Kadaver, nicht 
durch Oberflächen- oder Grundwasser, die typischen Träger von Medikamenten in der Um-
welt.  
 
Gleichwohl ist es erforderlich, Daten über mögliche Umwelteffekte von Medikamenten zu 
gewinnen. Laut BROOKS (PERSÖNLICHE MITTEILUNG 2004) akkumuliert beispielsweise Fluoxe-
tin in Hirn, Leber und Gewebe von Fischen. Für andere Substanzen kann dies nicht ausge-
schlossen werden. Sowohl durch direkte Aufnahme aus dem Wasser, als auch durch den 
Verzehr belasteter Nährtiere kann speziell in Fischen und anderen Konsumenten zweiter 
Ordnung eine kritische Belastung entstehen. Zudem ist bekannt, dass die Verklappung von 
pharmazeutischen Abfallprodukten im Meer dauerhaft nachteilige Effekte nach sich zieht 
(LEE & ARNOLD 1983, LEE & BIRD 1985). Unstrittig ist die Tatsache, dass Pharmaka Fremd-
stoffe in der Umwelt darstellen. Die möglichen Auswirkungen dieser Belastung sind weitge-
hend unbekannt.  
 
Für die vorliegende Arbeit wurden das Antiepileptikum Carbamazepin, der Lipidsenker Clofi-
brinsäure, das Antibiotikum Ciprofloxacin und das Antidepressivum Fluoxetin als Testsub-
stanzen ausgewählt. Die Auswahl der Versuchssubstanzen erfolgte nach der Häufigkeit der 
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Nachweise in Oberflächengewässern, das weniger häufig bestimmte Fluoxetin wurde unter-




1.2 Risikobewertung  von  Xenobiotika und Relevanz der Versuchs-
organismen 
 
Im Folgenden werden die Untersuchungsmethoden für im Oberflächenwasser ermittelte 
Xenobiotika, speziell Pharmaka, beschrieben. Zu unterscheiden sind akute und chronische 
Umweltschäden, die durch ein Xenobiotikum ausgelöst werden.  
 
Als schwerster akuter Umweltschaden ist die letal toxische Wirkung einer Substanz zu se-
hen. In den Zulassungsverfahren für Pestizide und andere umweltrelevante Substanzen wird 
die Toxizität bereits im Zulassungsverfahren bestimmt (BARRETT ET AL. 1994). Auch für Me-
dikamente ist diese Prüfung vorgesehen. Speziell für Pharmaka und auch für Pestizide wird 
die Toxizität üblicherweise an Mäusen als Modellorganismen für Säugetiere bestimmt, an-
schließend werden die gewonnenen Daten auf Kilogramm Körpergewicht hochgerechnet. 
Als Kenngröße wird die LD50 bestimmt, die Dosis, die bei 50% der Versuchstiere letal wirkt.  
Zur Bewertung der Umweltgefährlichkeit ist die LD50 nur bedingt hilfreich, da in der Regel 
nicht bekannt ist, welche Dosis ein einzelner Organismus beim Eintritt eines Xenobiotikums 
in die Umwelt aufnimmt. Stattdessen wird hier die LC50 herangezogen, die (Umwelt-) Kon-
zentration, bei der 50% aller Versuchsorganismen sterben. Für die Bestimmung der aquati-
schen Toxizität dienen meistens Fische, etwa Zebrabärblinge (Danio rerio) sowie Daphnien 
und Algen (ECB 2003). 
 
Neben letaler Wirkung sind auch andere akut toxische Effekte möglich. So wird zum Beispiel 
die Immobilisierung von Daphnien (z. B. Daphnia magna) untersucht. Einschränkungen der 
Bewegungsfähigkeit sind, da sie Flucht vor Räubern und Nahrungsaufnahme behindern, 
ebenso wie direkte Toxizität eine erhebliche Bedrohung. Weiterhin werden Wuchshemmung 
bei Algen oder Wasserlinsen untersucht, außerdem toxische Wirkungen auf Bakterien. Un-
tersucht werden Cytotoxizität und Geschwindigkeit der Trübung durch Bakterien sowie die 
Hemmung der Biolumineszenz, z. B. bei Vibrio fischeri.  Sämtliche Tests sind nach DIN oder 
OECD standardisiert. 
 
Eine Risikobewertung, das so genannte Risk Assessment, erfolgt in mehreren Schritten. 
Maßgeblich für seine Durchführung ist allgemein das vom European Chemicals Bureau 
(ECB) herausgegebene Technical Guidance Document (TGD). Speziell für Risk Assess-
ments zu Pharmakarückständen in der Umwelt wurde von der European Medicines Agency 
eine Richtlinie herausgegeben (EMEA 2005). Deren Vorschriften zufolge teilt sich ein Risk 
Assessment für aquatische Problemstoffe in zwei Phasen, Phase I und II. Letztere ist wie-
derum in Tier A und Tier B unterteilt. In Phase I erfolgt zuerst eine Expositionsabschätzung. 
Es wird eine überschlägige Umweltkonzentration bestimmt (Predicted Environmental Con-
centration, PEC). Speziell für Pharmaka wird hierbei nur die jährliche Produktionsmenge 
sowie ein errechneter Faktor, der die Verbreitung angibt, einbezogen, außerdem die Abwas-
sermenge pro Einwohner und die zu erwartende Verdünnung. Ergibt diese Berechnung eine 
PEC unter 0,01 µg/l, und lassen keine anderen Gesichtspunkte eine Umweltgefährdung 
erwarten, wird keine weitere Untersuchung vorgenommen. 
 
Sollte sich eine PEC > 0,01 µg/l ergeben, beziehungsweise Hinweise auf eine Umweltrele-
vanz auch in niedrigeren Konzentrationen vorliegen, wird in Phase II eingetreten. In Tier A 
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werden zunächst die genauen chemischen Parameter der Substanz zusammengestellt, Stu-
dien zur Bioabbaubarkeit vorgenommen sowie eine erste Untersuchung der Ökotoxizität an 
aquatischen Organismen durchgeführt. Traditionell wird eine solche Bewertung an je einem 
Vertreter der ersten drei trophischen Stufen der aquatischen Flora und Fauna vorgenom-
men. Es handelt sich um die so genannte aquatische Trias. Als Repräsentanten der trophi-
schen Stufen dienen üblicherweise je eine Art von Algen, Daphnien und Fischen (ECB 2003).  
 
Vorrangiges Ziel der Sammlung chemischer Daten in Phase II, Tier A ist es, festzustellen, ob 
eine Substanz persistent und bioakkumulativ beziehungsweise persistent, bioakkumulativ 
und toxisch ist. Der angelegte Datensatz dient der Verfeinerung der PEC in Phase II, Tier B. 
In Phase II, Tier A, wird die PEC zunächst über eine Konkretisierung des Marktpenetrations-
faktors verfeinert. Dieser wird in Phase I standardmäßig mit einem Prozent angenommen. 
Nunmehr erfolgt eine genauere Berechnung unter Einbeziehung von Verbrauchsdaten, Ein-
wohnerzahl und weiterer Parameter.  
 
Anhand der gewonnenen Toxizitätsdaten wird berechnet, bei welcher Umweltkonzentration 
einer Substanz keine nachteiligen Effekte zu erwarten sind (Predicted No Effect Concentra-
tion, PNEC). Diese Konzentration wird berechnet, indem die in den Akuttests festgestellte 
niedrigste Effektkonzentration durch einen im TGD (ECB 2003) festgelegten Sicherheitsfaktor 
dividiert wird. Dieser Faktor soll sicherstellen, dass durch die nur unter Laborbedingungen 
ermittelten Daten nicht die tatsächliche Toxizität unterschätzt wird. 
 
Beide Kenndaten, PEC und PNEC, werden nun durcheinander dividiert. Ergibt sich ein 
PEC/PNEC-Quotient <1, wird von keiner Umweltgefährdung ausgegangen. Bei einem Ver-
hältnis >1 wird in Phase II, Tier B eingetreten. 
 
Hier erfolgt zunächst eine weitere Verfeinerung der PEC anhand von Verbrauchsdaten (im 
Falle von Pharmaka sind dies die Verschreibungsmengen). Wo möglich, sollen zur Risiko-
bewertung in dieser Phase tatsächlich gemessene Umweltkonzentrationen benutzt werden. 
Weiterhin werden nun die Kapazitäten der Kläranlagen einkalkuliert , die das Abwasser der 
Region behandeln, für die eine PEC berechnet werden soll. Zudem wird, soweit bekannt, 
sowohl die durch Bioabbau als auch durch Adsorption an Klärschlamm bedingte Elimination 
der Substanz in der Kläranlage mit einbezogen.  
 
Zudem werden nunmehr auch chronische Toxizitätstests durchgeführt, möglichst auf mehre-
ren trophischen Stufen. Diese genaueren Effektdaten erlauben die Beaufschlagung niedrige-
rer Sicherheitsfaktoren, so dass nun eine PNEC mit größerer Sicherheit bestimmt werden 
kann. Verbleibt auch weiterhin ein PEC/PNEC-Quotient >1, ist Handlungsbedarf gegeben, 
etwa indem die Verwendung einer Substanz beschränkt oder der Gebrauch gänzlich verbo-
ten wird. 
 
Da die Berechnungen in Phase II, Tier A noch sehr überschlägig sind und außerdem für die 
untersuchten Substanzen nur Tier-A-Daten vorliegen, wurde in dieser Arbeit direkt mit Tier-
B-Versuchen begonnen. Somit konnten auch die vorliegenden Aussagen zur Umweltrele-
vanz dieser Pharmaka auf Plausibilität überprüft werden. In der Literatur liegen für alle vier 
Pharmaka ausschließlich Akutdaten vor. In dieser Arbeit werden vornehmlich chronische 
Tests durchgeführt. Die Testkonzentrationen wurden so gewählt, dass von umweltrelevanten 
Sediment- und Wasserkonzentrationen ausgegangen werden konnte. Die Tests sind außer-
dem so konzipiert, dass nicht nur toxische Effekte erfasst wurden. Vielmehr bietet die Dar-
stellung eines kompletten Lebenszyklus bei Chironomus riparius und die Beobachtung der 
Reproduktion von Lumbriculus variegatus und Potamopyrgus antipodarum über Zeiträume 
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bis zu acht Wochen die Möglichkeit, auch subletale Schädigungen zu erfassen. Eine  einge-
schränkte Reproduktion gefährdet den Fortbestand der Population nicht akut, auf Dauer 
aber umso mehr. Zudem genügt es nicht, bei C. riparius allein das Überleben der Larven 
direkt nach der Exposition aufzunehmen. Während des Entwicklungszyklus bis zum Imago 
durchlaufen die Larven zahlreiche physiologische Perioden, die jede für sich einem Xenobio-
tikum neue Möglichkeiten zum Angriff bieten können. In jeder dieser Phasen sind unter-
schiedliche Gene aktiv. Somit liegen in jeder dieser Phasen neue Genprodukte (Enzyme) vor 
und werden unterschiedliche Enzymkaskaden aktiviert (ARMITAGE ET AL. 1995). Jede dieser 
Enzymkaskaden bietet neue Angriffsmöglichkeiten für einen Umweltschadstoff. 
 
Zusätzlich schafft die Exposition in Sedimentversuchen nach OECD-Richtline 218 (OECD 
2004) eine weitaus komplexere Versuchssituation, als mit der Akutexposition über Wasser 
gegeben ist. Bei der reinen Wasserexposition wird zunächst nur ein Eintrag über Integument 
und ggf. Kiemen untersucht. Die Exposition über Sediment bildet zusätzlich Effekte ab, die 
beispielsweise durch die Aufnahme belasteter Nahrung entstehen. In den hier durchgeführ-
ten Versuchen zur Exposition über Sediment wurde keine Nahrung während des Versuches 
zugesetzt. Den Versuchstieren stand zur Nahrungsversorgung nur zu Versuchsbeginn zu-
gegebenes, gemahlenes Laub zur Verfügung. Während einer Equilibrationsphase zu Ver-
suchsbeginn (mindestens drei, wenn möglich vierzehn Tage) kam dieses Laub in Kontakt mit 
der Versuchssubstanz. So konnte sich eine der Umweltsituation entsprechende Ausgangs-
lage einstellen. Falls sich die Testsubstanz an das Laub anlagerte, erfolgte mit der Nah-
rungsaufnahme ein zusätzlicher Substanzeintrag in den Versuchsorganismus.  
 
Als Versuchsorganismen wurden die Zuckmücke Chironomus riparius, die Zwergdeckel-
schnecke Potamopyrgus antipodarum und der Oligochaet Lumbriculus variegatus verwen-
det. Es handelt sich hierbei um vielfach erprobte und im Falle von C. riparius und L. variega-
tus um OECD-standardisierte Organismen (PHIPPS ET AL. 1993, SCHULTE-OEHLMANN 1997, 
WEST & ANKLEY 1998, OECD 2004, EGELER ET AL. 2005). Entsprechende Versuche sind nach 
TGD und EMEA-Richtlinie in der so genannten Tier-B-Phase im Risk Assessment vorgese-
hen. Sie dienen der abschließenden Entscheidungsfindung, wenn sich sowohl in Phase I als 
auch in Phase II, Tier A ein Verdacht auf Umweltgefährdung ergeben hat. L. variegatus und 
C. riparius dienen als Futter für Konsumenten höherer Ordnung, speziell Fische. Die Resul-
tate der vorliegenden Arbeit geben somit nicht nur über die akuten oder chronischen Effekte 
der untersuchten Substanzen Aufschluss, sondern erlauben eine Extrapolation auf mögliche 
Folgen für das gesamte Ökosystem. Ein Wegbrechen dieser Glieder in der Nahrungskette 
würde unter Umständen auch zu erheblichen Verschiebungen in der Fischfauna führen, da 
sowohl Fried- als auch Raubfische C. riparius und L. variegatus als Nahrung nutzen (URANIA 
2000). 
 
Sämtlich aquatisch, ermöglichen die Versuchsorganismen die Betrachtung verschiedener 
Expositionspfade: P. antipodarum bewohnt vornehmlich Hartsubstrat, die Exposition gegen-
über Xenobiotika erfolgt daher vornehmlich über die Wasserphase. Die Larven von C. ripari-
us bewohnen Sedimentröhren, sie sind Detritusfresser. Xenobiotika werden aus dem Sedi-
ment, über den Sedimentaufwuchs und das Porenwasser aufgenommen. L. variegatus lebt 
ausschließlich sedimentbewohnend, die Tiere nehmen das Sediment zur Nahrungsversor-
gung komplett auf. Die Exposition erfolgt hier über Sediment und Porenwasser. 
 
Gerade der letztere Expositionsweg ist von Bedeutung, da bei vielen der detektierten Phar-
maka aufgrund ihrer chemischen Parameter vermutet werden kann, dass sie zur Akkumula-
tion im Sediment neigen. Carbamazepin beispielsweise ist mit einem log POW von 2,45 nur 
wenig wasserlöslich, was eine Anreicherung in der Sedimentphase möglich erscheinen lässt. 
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Sedimente wirken bekanntermaßen als „Falle“ für verschiedenste Schadstoffe (FIEDLER & 
RÖSLER 1993), so dass es nicht ausreicht, nur die Exposition über die Wasserphase zu er-
fassen. 
 
Mit den verwendeten Versuchsorganismen lassen sich nicht nur akut toxische Effekte abbil-
den, sondern vor allem Gefahren für den Fortbestand der jeweiligen Populationen auf lange 
Sicht untersuchen. C. riparius hat eine Generationszeit von circa vier Wochen, es kann also 
leicht ein kompletter Lebenszyklus abgebildet werden. Bei der parthenogenetischen P. anti-
podarum ist es ohne großen Aufwand möglich, die Anzahl der pro Tier gebildeten Embryo-
nen zu bestimmen. Dies macht diese Art zu einem für die Bestimmung östrogener oder an-
drogener Effekte besonders geeigneten Organismus (SCHULTE-OEHLMANN 1997), aber auch 
jeder andere die Reproduktion beeinträchtigende Faktor wird sofort wahrgenommen. L. va-
riegatus schließlich vermehrt sich unter Laborbedingungen ungeschlechtlich durch Quertei-
lung. Eine Beschleunigung oder Verlangsamung der Teilungsrate ist sehr leicht erkennbar 
und erlaubt binnen weniger Wochen Rückschlüsse auf mögliche, den Fortbestand der Popu-
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Ziel der vorliegenden Arbeit ist es, Daten über die möglichen chronischen Effekte ausge-
wählter Pharmaka zu erheben.  
 
Wie oben ausgeführt, sind zur Beurteilung der Umweltgefährlichkeit einer Substanz sowohl 
chemische Kenndaten als auch Daten über Vorkommen und Verbleib (fate) der Substanz in 
der Umwelt erforderlich. Außerdem werden Effektdaten mit möglichst vielen Modellorganis-
men benötigt. 
 
Chemische Kenndaten sind für praktisch alle Pharmaka vorhanden, jedoch in der Regel 
nicht publiziert. Sie werden während der Entwicklung einer Substanz erhoben und sind beim 
Hersteller und der Zulassungsbehörde dokumentiert. Außerdem werden in der Entwicklung 
auch diverse Toxizitätsdaten erhoben, dies sind jedoch meist Daten zur Säugertoxizität oder 
Daten über die Wirkung der Substanz auf das Zielorgansystem und über mögliche Neben-
wirkungen. Zur Abschätzung von Umweltgefährdungen sind diese Daten in der Regel nicht 
hilfreich. 
 
Die Umwelttoxizität von Pharmaka ist bislang fast ausschließlich in Akuttests von geringer 
Komplexität untersucht worden (z. B. HANISCH ET AL. 2002). Nur gelegentlich liegen Daten 
aus längerfristigen, komplexeren Tests vor (BROOKS ET AL. 2003B). Allen diesen Tests ist 
gemein, dass meist nur toxische Wirkungen untersucht werden. Verschiebungen des Ge-
schlechterverhältnisses beispielsweise, wie sie bei Chironomus möglich sind, oder Effekte 
auf die Fekundität werden nur begrenzt untersucht. Fluoxetin ist in dieser Hinsicht gut unter-
sucht (FONG 1998, 2001), andere Medikamente überhaupt nicht. Das Beispiel der missgebil-
deten Frösche zeigt jedoch, dass es nicht ausreicht, nur auf Toxizitäten zu achten.  
 
Messdaten über Umweltkonzentrationen von Pharmaka sind bislang - von wenigen Aus-
nahmen abgesehen - nur in Grund- und Oberflächenwasser erhoben worden. Hier liegt eine 
Fülle von Daten vor (TERNES 1998, SATTELBERGER 1999, GOLET ET AL. 2001, CALAMARI ET AL. 
2003, TIXIER ET AL. 2003, WIEGEL ET AL. 2004). Messungen von Pharmaka im Sediment sind 
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dagegen bislang nur sehr vereinzelt erfolgt (SCHARF ET AL.  2004,  FURLONG  2006, 
PERSÖNLICHE MITTEILUNG).  
 
Solche Daten werden dringend benötigt, um Verteilungsmuster von Pharmaka bestimmen zu 
können. LÖFFLER ET AL. (2005) zeigten, dass sich manche Pharmaka zwischen den beiden 
Kompartimenten Sediment und Wasser verteilen. Somit gehen mögliche Umwelteffekte von 
Pharmaka nicht ausschließlich von Belastungen im Wasser aus. Um die Bioverfügbarkeit 
von Pharmaka in der Umwelt zu ermitteln, werden auch Sedimentmesswerte benötigt. In der 
vorliegenden Arbeit werden daher auch Sedimentproben aus den Versuchen auf ihren Ge-
halt an der jeweiligen Testsubstanz analysiert, um Aufschluss über die Verteilung der Test-
substanz und die möglichen Aufnahmepfade zu erhalten. 
 
Daten über Elimination in Kläranlagen liegen in größerem Umfang vor. Meistens zeigt sich, 
dass nur geringe Eliminationen stattfinden. Oft wird durch Entfernung der Glucuronate von 
den Molekülen der eigentliche Wirkstoff wieder freigesetzt (MÖHLE ET AL. 1999, WEGENER ET 
AL. 1999, TERNES 2000B).  
Für Fluorochinolone ist bekannt, dass sie sich zur merklichen Anteilen an Klärschlämme 
anlagern (KÜMMERER  2003,  GOLET  2003). Bei zahlreichen Pharmaka findet jedoch weder 
Elimination durch Adsorption am Klärschlamm noch Abbau statt. Offensichtlich ist die Bakte-
rienflora in Kläranlagen nicht geeignet, die eingetragenen Substanzen zu metabolisieren. 
Auch mechanische Filtermechanismen sind nicht ausreichend. 
 
Die Datenlage zu Pharmaka in der Umwelt präsentiert sich daher insgesamt als lückenhaft, 
so dass ein sicheres Risk Assessment bislang kaum möglich ist. 
 
Mit dieser Arbeit soll die Datenlage für die vier untersuchten Substanzen verbessert und 
anhand der gewonnenen Daten eine Bewertung des möglichen Umweltrisikos der unter-
suchten Pharmaka vorgenommen werden. Wenn möglich, sollen bestehende Einschätzun-
gen korrigiert werden. Für die untersuchten Pharmaka Carbamazepin, Clofibrinsäure und 
Ciprofloxacin liegen bislang zwar Daten aus Akuttests vor (HANISCH ET AL. 2002), jedoch 
keine chronischen Effektdaten. Effekte von Carbamazepin sind vor der Publikation der hier 
erhobenen Daten bislang nicht beschrieben worden (OETKEN ET AL. 2005), für Ciprofloxacin 
gibt es zusätzlich zu den in HANISCH ET AL. 2002 vorhandenen Akuttestdaten Berichte über 
Veränderungen an Bakteriengenomen (HARTMANN ET AL. 1999), jedoch keine Informationen 
über chronische Effekte auf Invertebraten. Clofibrinsäure ist ebenfalls auf ihre akute Wirkung 
hin untersucht, jedoch waren auch hier trotz intensiver Recherche keine Berichte über chro-
nische Effekte auffindbar. Fluoxetin ist unter anderem durch Arbeiten von BROOKS ET AL. 
(2003A, B) und FONG (1998) besser charakterisiert als die anderen Pharmaka. Diese Arbeiten 
liefern jedoch keine Angaben über Effekte auf die hier verwendeten Versuchstiere. Fluoxetin 
wurde daher ebenfalls untersucht. Unter anderem sollte festgestellt werden, ob C. riparius 
ähnlich wie die von BROOKS ET AL (2003A) genutzten C. tentans reagieren und ob die parthe-
nogenetischen  P. antipodarum ähnliche Effekte zeigen, wie sie von FONG (1998) für Zebra-
muscheln beschrieben wurden. 
 
Nachdem mittlerweile mehrere Veröffentlichungen über die Wirkungen von Hormonen in der 
Umwelt vorliegen, sollten in dieser Arbeit nicht direkt hormonell wirksame Arzneimittel unter-
sucht werden. Bislang liegen keine Erkenntnisse über Effekte bei umweltrelevanten Konzen-
trationen vor und bisherige Bewertungen (z. B. HANISCH ET AL. 2002) stützen sich ausschließ-
lich auf Daten, die in Akuttests gewonnen wurden. Das Hauptaugenmerk galt daher den 
möglichen chronischen Effekten von Pharmaka, da diese analog zu den für Hormone be-
schriebenen, bereits bei sehr geringen Umweltkonzentrationen vorstellbar sind. Zudem sind 
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derartige Effekte in vielfältiger Weise denkbar. FONG (2001) gibt einen Überblick über die 
unspezifischen Effekte von Fluoxetin auf verschiedene Taxa. Die Arbeit zeigt, dass bei Inver-
tebraten häufig Mechanismen betroffen sind, die von der ursprünglichen Konzeption des 
Wirkstoffes her nicht angenommen werden konnten. Dies steht im Einklang mit der Arbeit 
von OAKS ET AL. (2004), in der die aufgrund der an Säugetieren gewonnenen Daten völlig 
unerwartete Wirkung von Diclofenac auf Geier beschrieben wird. Die direkt tödliche Wirkung 
stellt eine Ausnahme dar. So, wie endokrine Disruptoren nicht direkt toxisch wirken, zeigt 
auch die Arbeit von FONG (1998), dass keine direkt toxische Wirkung auftritt. Eben das dort 
beschriebene vorzeitige Ablaichen kann jedoch den Fortbestand der Population in folgenden 
Generationen gefährden. 
 
Derartige Effekte können auch für die weiteren Pharmaka nicht ausgeschlossen werden. Für 
Carbamazepin, Clofibrinsäure und Ciprofloxacin wurden Effekte auf das menschliche Hor-
monsystem nachgewiesen (MAGGIOLO ET AL. 1991, ISOJARVI ET AL. 1995, XU ET AL. 2001). 
Außerdem sind unspezifische Effekte analog zu denen von Fluoxetin und Diclofenac denk-
bar. Vor diesem Hintergrund sind chronische Effektdaten erforderlich, um das mögliche Um-
weltrisiko von Pharmaka richtig einzuschätzen. 
 
Durch den Einstieg direkt auf Ebene der Phase II, Tier B soll auch die Verlässlichkeit der 
bestehenden Herangehensweise für Problemstoffe wie Pharmaka getestet werden, die in 
ihrer Kombination aus sehr geringer Umweltkonzentration und gleichzeitiger hoher Wirksam-
keit eine neue Dimension von Umweltschadstoffen darstellen. Laut EMEA (2005) stellt diese 
Herangehensweise die genaueste Methode dar, um auftretende Effekte zu beurteilen. Die 
hierbei einzukalkulierenden Sicherheitsfaktoren betragen maximal 100, in den vorigen Stu-
fen werden zehnfach höhere Faktoren einkalkuliert. Bei ausreichender Datenlage ist lediglich 
ein Faktor von 10 einzukalkulieren, somit können hier erzielte Resultate relativ direkt auf die 
Freilandsituation übertragen werden. Die hier erhobenen Daten versprechen eine deutlich 
sichere Beurteilung der Umwelteffekte von Pharmaka, als anhand der vorhandenen Daten-
lage möglich. 
 
Zusätzlich zu den Effekten auf Invertebraten sollten auch Effekte auf Protisten untersucht 
werden. Einzeller leben in immenser Anzahl im Wasser und stehen mit gewässerbelasten-
den Substanzen in direktem Kontakt. Als Destruenten sind sie zudem wichtiger Bestandteil 
des Ökosystems. Verschiedentlich wurden bereits Toxizitätstests mit Einzellern durchge-
führt. Von besonderer Bedeutung sind hier Arten der Gattung Tetrahymena (SCHULTZ 1997).  
 
In dieser Arbeit wurde versucht, Effekte auf einen Destruentenmikrokosmos abzubilden. Die 
Idee solcher Mikrokosmen ist mehrfach in der Literatur zu finden (z. B. LAWLER & MORIN 
1993), jedoch wurden sie in den meisten Fällen nur zur Abbildung von Populationsdynami-
ken benutzt. Hier wurde ein Mikrokosmos aus Tetrahymena thermophila und Blepharisma 
japonicum verwendet. Beide Arten sind in Mikrokosmosversuchen erprobt (MORIN 1999, LAW 
ET AL. 2000, DIEHL & FEISSEL 2001). Da zudem Bakterien in den Ansätzen vorhanden waren, 
stellt der Mikrokosmos ein komplettes Nahrungsnetz dar. Besonders in der Diskussion um 
die Umwelteffekte von Antibiotika versprach dieser Ansatz Erkenntnisse, da Bakterien erstes 
Glied in der Nahrungskette und wesentlicher Nahrungsbestandteil beider Einzellerarten sind. 
Hier eintretende Effekte hätten drastische Auswirkungen auf die von Bakterien abhängigen 
Einzeller. Zudem wäre der Abbau toter Biomasse und somit die Nährstoffrückgewinnung für 
das Ökosystem gefährdet. 
 
In der terrestrischen Ökotoxikologie ist die Untersuchung von Effekten, die die Nährstoff-
rückgewinnung gefährden, seit langem gängige Praxis (SWIFT ET AL. 1979, FÖRSTER ET AL. 
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2004). In der aquatischen Ökotoxikologie sind derartige Untersuchungen bislang nicht ge-
bräuchlich. Mit der Untersuchung akuter Effekte auf Bakterien liegen zwar Ansätze vor, die 
jedoch keinen Einblick in die Funktionalität des kompletten Systems der Destruenten erlau-
ben. Das hier erprobte System hingegen integriert über Destruenten erster, zweiter und drit-
ter Ordnung und erlaubt so Aussagen von größerer Tragweite. 
 
Weiterhin sollen Möglichkeiten zur Verminderung der Pharmakafracht in Gewässern aufge-
zeigt werden. Vorrangig sollen Methoden diskutiert werden, die keine Regulierung von 
Pharmaka wie Nutzungsbeschränkungen oder Verbote beinhalten, da solche Schritte nur 
begrenzt möglich sind. Für weit verbreitete Substanzen wie Diclofenac ist eine Nutzungsbe-
schränkung nicht denkbar, auch kommen Substanzverbote bei dringend benötigten Pharma-
ka wie Carbamazepin nicht in Frage. In dieser Arbeit werden daher neben einer reinen Be-
trachtung der Risiken der Testsubstanzen auch Möglichkeiten diskutiert, die die Pharmaka-
fracht in Gewässern reduzieren können, aber nicht zu Substanzverboten führen. 
 
Möglichkeiten zur Verminderung des Eintrags von Pharmaka sind eine Reduzierung des 
Medikamentenverbrauchs oder Änderungen in der Verschreibungspraxis. Vorrangig sollen 
jedoch Methoden zur Reinigung belasteter Abwässer und zur Verminderung des Eintrags 
von Rückständen in das Abwassersystem diskutiert werden. Derartige Techniken sind vor 
dem Hintergrund, dass auf einen großen Teil der aktiven Wirkstoffe der derzeitigen Pharma-
ka nicht verzichtet werden kann, die Methode der Wahl, um der Belastung der Gewässer 










Die Auswahl der Versuchssubstanzen erfolgte aufgrund verschiedener Kriterien. Zum einen 
wurde darauf geachtet, mit den ausgewählten Wirkstoffen möglichst viele verschiedene 
Substanzklassen zu erfassen. Zum anderen wurden anhand von Literaturdaten Substanzen 
ausgewählt, die weit verbreitet in der aquatischen Umwelt auftreten. Schließlich wurde auch 
in Betracht gezogen, inwieweit über einen Wirkstoff oder eine Substanzklasse bereits Effekt-
daten beziehungsweise Hinweise auf Umwelteffekte vorlagen. Die folgenden Substanzen 
wurden ausgewählt: 
 
a) Antiepileptika:  Carbamazepin 
b) Blutfettsenker:  Clofibrinsäure 
c) Antibiotika:  Ciprofloxacin 
d) Antidepressiva:  Fluoxetin 
 
Tabelle 2.1 fasst die physikalischen Kenndaten der einzelnen Substanzen zusammen: 
Tabelle 2.1. Physikalische Eigenschaften der Versuchssubstanzen 
  Carbamazepin Clofibrinsäure  Ciprofloxacin Fluoxetin 



























Handelsname (z. B.)  Tegretol  Regelan N 500  Ciprobay  Prozac  
Hersteller (u. a.)  Novartis, Rati-
opharm 
Merz & Co., 
Stada, Verla 
Bayer AG  Eli Lilly & Co. 
CAS-Nummer  298-46-4  85721-33-1 85721-33-1 54910-89-3 
Summenformel C15H12N2O C10H11ClO3 C 17H18FN3O3 C 17H18F3NO 
Molekulargewicht  [g/Mol]  236,28 214,65 331,35 309,33 
Wasserlöslichkeit [mg/l]  17,7  583  1,15E+004  50 
Dampfdruck [mm Hg]  1,84E-007  0,000113  2,85E-013  2,52E-005 
Schmelzpunkt  [°C]  190,2  118–119 258–260 157,5–158,7 
PKa 14,0  3,2  6,18 ± 0,05  10,06 ± 0,1 
Henry-Konstante    (atm-m³/mol)  1,08E-010 2,19E-008 5,09E-019 8,9E-008 
log POW  2,45 2,57 0,28 4,05 




Carbamazepin gehört zur Indikationsgruppe der Antiepileptika. Es wurde zuerst 1957 syn-
thetisiert (SCHINDLER & BLATTNER 1961). Gemeinsam mit Valproinsäure und Phenytoin ist es 
mittlerweile das Mittel der Wahl bei Langzeittherapien. Neben seiner antiepileptischen Wir-
kung wird es bei zahlreichen weiteren Indikationen verwendet, etwa zur Behandlung mani-
scher Depressionen, bei akutem Alkoholentzug, Trigeminus- und Glossopharyngeusneural-
gie, postherpetischer Neuralgie und zur Behandlung von Symptomen an amputierten Glied-
maßen („Phantom-Limb-Symptoms“). 
 
 2.1 Versuchssubstanzen 
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Es wirkt in Cortex und Hippocampus (SCHMUTZ 1985).  Als wesentliche Effekte der Substanz 
sind eine Erhöhung des Gehalts von Gamma-Aminobuttersäure (GABA) bzw. eine Vermin-
derung des Abbaus dieser Substanz zu nennen. Außerdem sinkt nach Carbamazepin-Gabe 
der Alaningehalt im Cortex. Der Acetylcholingehalt im Striatum steigt, der Cholingehalt hin-
gegen nimmt ab. Wichtig für die antidepressive Wirkung ist eine Steigerung des Serotonin-
gehalts im Gehirn (SCHMUTZ 1985). Nach CONSOLO ET AL. (1976) sind diese Effekte nicht auf 
Metaboliten von Carbamazepin, sondern vielmehr auf die Reinsubstanz zurückzuführen. 
AMBROSIO ET AL. (2002) ermittelten, dass Carbamazepin in rezeptorvermittelter Weise wirkt 
und die Wirkung bestimmter Neurotransmitter blockiert. Vor allem wirkt es als Antagonist an 
Adenosinrezeptoren, auch konnte eine Affinität zu Transportern biogener Amine nachgewie-
sen werden. Desgleichen wird die cAMP-Produktion behindert. Die Wirkung von Carbama-
zepin geht somit auf ein Zusammenspiel rezeptorvermittelter Effekte zurück. Abbildung 2.1 









Abb. 2.1. Strukturformel von Carbamazepin 
 
 
In Deutschland wurden im Jahr 2003 76 t des Wirkstoffes verordnet (SCHWABE & PAFFRATH 
2004). Dies sind ca. 40,8% der verordneten Tagesdosierung aller Antiepileptika.  
 
Das Mittel ist der Wirkstoffklasse der Harnstoffderivate zuzuordnen. Es handelt sich um ein 
weißes bis schwach gelblichweißes, kristallines Pulver, das in mindestens drei wasserfreien 
polymorphen Modifikationen sowie einem Dihydrat vorkommen kann. Die wasserfreien For-
men gehen bei Kontakt mit Wasser in das Dihydrat über. Bei erhöhten Temperaturen wird 
Carbamazepin in wässriger Lösung allmählich zum Iminostilben reduziert, in Anwesenheit 
von Säuren erfolgt Ringverengung zum 9-Methylacridin (HARTKE & MUTSCHLER 1993). Unter 
normalen Temperaturen sowie in reiner wässriger Lösung bleibt Carbamazepin jedoch rela-
tiv stabil. Eine Tagesdosis enthält je nach Art und Schwere der zu therapierenden Erkran-
kung 800−1200 mg (MUTSCHLER  1991). Die definierte Tagesdosis (Defined Daily Dose, 
DDD) laut WHO beträgt 1000 mg (WHO 2005). Die Bioverfügbarkeit der Substanz liegt zwi-
schen 70−80% (HARTKE & MUTSCHLER 1993). Die verbleibenden 20−30% werden unverän-
dert mit den Faeces ausgeschieden (ASP 1999). Weitere 2−3% werden unverändert im Urin 
detektiert (HARTKE & MUTSCHLER 1993). Hauptmetabolit ist das über Carbamazepin-10,11-
epoxid gebildete trans-10,11-Dihydro-10,11-Dihyroxycarbamazepin (HARTKE  &  MUTSCHLER 
1993). Es treten außerdem N-Glucuronide auf (SATTELBERGER 1999). Die Rolle dieser Glu-
curonide als Eintragspfad für Carbamazepin in die aquatische Umwelt ist bislang unklar 
(ZÜHLKE 2004).  Da jedoch häufig Glucuronide während der Abbauprozesse in Kläranlagen 
gespalten werden (MÖHLE ET AL. 1999, WEGENER ET AL. 1999, TERNES 2000B), ist ein Eintrag 
von Carbamazepin in die Umwelt auch auf diesem Weg nicht auszuschließen.  
 
Carbamazepin wird in Kläranlagen nicht eliminiert (TERNES 1998) und gelangt über den Vor-
fluter in die Umwelt. Vor allem in Ballungsräumen ergeben sich so hohe Umweltkonzentra-
tionen.  So wurden in der Körsch bei Stuttgart 1,2 µg/l Carbamazepin nachgewiesen 
(SACHER 2002). TERNES (1998) ermittelte in der Nähe von Frankfurt im Main maximal 6,3 
N
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µg/l, die Mediankonzentration aller Messungen bei dieser Untersuchung betrug 0,82 µg/l. 
Auch im Trinkwasser wurden 10−30 ng/l Carbamazepin gemessen (TERNES 2000A). HANISCH 
ET AL. (2002) errechneten für Brandenburg eine PEC von 0,82 µg/l. In der hier vorliegenden 
Arbeit wurde als Grundlage für die Testkonzentrationen der von SACHER ET AL. (1998) im 
Rhein gemessene Wert von 2,1 µg/l Carbamazepin verwendet.  
 






Clofibrinsäure ist der Metabolit der Medikamente Clofibrat, Bezafibrat, Etofibrat, Etofyllinclo-
fibrat, Fenofibrat und Gemfibrozil aus der Indikationsgruppe der Lipidsenker. Die Reinsub-
stanz liegt als kristallines, gelblichweißes Pulver vor. Zwar wird Clofibrat aufgrund verschie-
dener Nebenwirkungen kaum noch verwendet und in der BRD sind mittlerweile keine Clofi-
brat-Präparate mehr auf dem Markt (MUTSCHLER 1991, SCHWABE & PAFFRATH 2004), doch 
bildet sich Clofibrinsäure auch im Zuge des Abbaus der anderen genannten Medikamente. 
Die DDD beträgt bei Clofibrat 2000 mg, Etofibrat und Etofyllinclofibrat werden in Tagesdosen 
zwischen 500 und 900 mg verabreicht (MUTSCHLER 1991, WHO 2005). Die DDD für Bezafi-
brat beträgt 600 mg, für Fenofibrat 200 mg und Gemfibrozil 1200 mg. Laut SCHWABE  & 
PAFFRATH (2004) ergibt sich für Deutschland folgende jährliche Verordnungsmenge: 22,4 t 
Bezafibrat, 12,6 t Fenofibrat und 3,12 t Gemfibrozil. Insgesamt ergeben sich somit 38,12 t, 
das entspricht ca. 30% der Gesamtmenge der verordneten Cholesterinresorptionshemmer. 
Bezogen auf alle Arten von Lipidsenkern sind es jedoch nur 2,99% der Gesamtmenge, da 
mittlerweile fast zehnmal mehr Statine als Cholesterinresorptionshemmer verordnet werden 












Abb. 2.2. Strukturformel von Clofibrinsäure 
 
Die Wirkung von Clofibrinsäurepräparaten beruht auf einer Stärkung der Aktivität der Lipo-
proteinlipase. Hierdurch werden in der Peripherie verstärkt Very-Low-Density-Lipoproteine 
(VLDL) in Low-Density-Lipoproteine (LDL) umgesetzt. Die Senkung des Cholesterinspiegels 
im Blut beruht vermutlich auf einem weiteren Effekt der Clofibrinsäure, einer Hemmung der 
HMG-CoA-Reduktase und somit einer Hemmung der endogenen Cholesterinsynthese. Infol-
gedessen verarmen die Leberzellen an Cholesterin, wodurch verstärkt LDL-Rezeptoren akti-
viert werden, die das im Blut zirkulierende exogene Cholesterin aufnehmen. 
 
Nach einer Plasmahalbwertszeit von 12 Stunden wird Clofibrinsäure zu über 90% glucuro-
niert über die Niere ausgeschieden, weitere 6% werden unverändert ausgeschieden 
(MUTSCHLER 1991). Nach MÖHLE ET AL. (1999), WEGENER ET AL. (1999) und TERNES (2000B) 
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ist anzunehmen, daß in den Kläranlagen eine Spaltung des Glucuronids erfolgt, so dass die 
Substanz dort wieder als Reinsubstanz vorliegen würde. Es wurden Eliminationsraten von 
bis zu ca. 51% beobachtet (TERNES 2000A). Das Molekül liegt bei umweltrelevanten pH-
Werten dissoziiert vor. Aufgrund des im Molekül vorhandenen tertiären C-Atoms und der drei 
weiteren C-Atome als nächste Nachbarn ist das Molekül weitgehend abbauresistent; laut 
HUPPERT (1999) stellen tertiäre C-Atome starke Abbauhindernisse dar.  
 
Clofibrinsäure wurde in der aquatischen Umwelt 1992 eher zufällig nachgewiesen: Bei der 
Analyse von Berliner Grundwasserproben auf Pflanzenschutzmittelrückstände wiesen STAN 
& LINKERHÄGNER (1992) Clofibrinsäure aufgrund der Strukturanalogie zu dem Herbizid Me-
coprop nach. Seitdem erfolgten weitere Nachweise, auch im Oberflächenwasser. TERNES 
(1998) fand bis zu 1,6 µg/l in Wasserproben aus Kläranlagenabläufen (90-Perzentil: 0,72 
µg/l), in Proben aus Oberflächengewässern lag die Maximalkonzentration bei 0,55 µg/l (90-
Perzentil: 0,21 µg/l). BUSER & MÜLLER (1998) fanden in der Nordsee bis zu 34,7 ng/l, in 
Schweizer Seen konnten bis zu 9 ng/l nachgewiesen werden. HEBERER & STAN (1998) fan-
den in Berliner Oberflächengewässern bis zu 875 ng/l. Trotz der bereits 1991 rückläufigen 
Verordnungsmengen (MUTSCHLER 1991) ist die Substanz somit bis heute weithin nachweis-
bar. TIXIER ET AL.  (2003) konnten in Schweizer Kläranlagenabläufen noch bis zu 60 ng/l 
nachweisen, in Oberflächengewässern wurden noch bis zu 30 ng/l Clofibrinsäure ermittelt. 
METCALFE ET AL. (2003) fanden bis zu 175 ng/l (Median: 59 ng/l) im Detroit River, ANDREOZZI 
ET AL. (2003) maßen in Kläranlagenabläufen bis zu 680 ng/l und BOYD ET AL. (2003) ermittel-
ten in einer Trinkwasseraufbereitungsanlagen 103 ng/l. CALAMARI ET AL (2003) konnten bei 
Chivasso im Po 5,77 ng/l  nachweisen. Den in der vorliegenden Arbeit eingesetzten Ver-
suchskonzentrationen liegt der von TERNES (1998) nachgewiesene Maximalwert von 0,55 
µg/l für Oberflächengewässer zugrunde.  
 




Ciprofloxacin zählt zur Wirkstoffgruppe der antibakteriell wirksamen Gyrasehemmer. Der 
Wirkungstyp dieser Substanzen ist bakterizid (MUTSCHLER 1991). Er beruht auf einer Hem-
mung der A-Untereinheit der DNA-Gyrase. Dieses Enzym ist eine Topoisomerase Typ II, es 
löst Phosphat-Zucker-Bindungen in beiden DNA-Einzelsträngen und ermöglicht so das Ver-
drillen (Supercoiling) der DNA in der Ruhephase. Dies wiederum ist entscheidend für die 
richtige Unterbringung des Chromosoms in der Zelle. Die Verdrillung erfolgt, indem die DNA 
zunächst geöffnet wird. Anschließend schiebt sich ein weiterer Teil des DNA-Stranges durch 
diese Öffnung, die anschließend wieder verschlossen wird. Die Wirkung der Gyrasehemmer 
besteht darin, dass sie mit dem Wiederverschließen der DNA-Stränge interferieren. Auf-
grund unterschiedlicher Konfiguration bei höheren Organismen bleibt die Wirkung der Gyra-


















Man unterscheidet Gyrasehemmer 1. und 2. Generation. Letztere sind durch Substitution 
von Fluor an C-6 und einem Piperazin- bzw. Methylpiperazinring an C-7 gekennzeichnet, 
was die Pseudomonas-Wirksamkeit dieser Verbindungen bedingt. Das Wirkungsspektrum 
der Gyrasehemmer erstreckt sich auf gramnegative Keime inklusive Pseudomonas- und 
Salmonella-Spezies sowie auf grampositive Keime. Weiterhin sind die Substanzen gegen 
Mykoplasmen, Chlamydien und Legionellen wirksam. Aufgrund der erwähnten Substitutio-
nen dringen die Gyrasehemmer der 2. Generation besser in Bakterien ein, hierdurch erklärt 
sich die höhere Wirksamkeit. In vitro besitzt Ciprofloxacin die höchste Wirksamkeit. Es zählt 
zu den so genannten Standardfluorochinolonen, systemisch anwendbaren Fluorochinolonen 
mit breiter Indikation.  
 
Laut SCHWABE & PAFFRATH (2004) sind die Fluorochinolon-Antibiotika mittlerweile die viert-
stärkste Verordnungsgruppe im Bereich der Antibiotika und Chemotherapeutika. Zwischen-
zeitlich wurden steigende Resistenzraten beobachtet, die jedoch aktuell den Einsatz von 
Ciprofloxacin und verwandten Substanzen noch nicht in Frage stellen. Die DDD laut WHO 
(2005) beträgt für orale Gabe 1 g, für parenterale Gabe 0,5 g. Ciprofloxacin wird in jüngerer 
Zeit verstärkt verordnet, 2003 ergab sich ein Anstieg der Verordnungsmenge von 20% ge-
genüber 2002, es wurden 8,8 Millionen DDD verschrieben. Wegen der Unterscheidung zwi-
schen oraler und parenteraler Gabe kann keine exakte Substanzmenge berechnet werden. 
Im Worst-case-Fall könnte eine Verbrauchsmenge von 8,8 Tonnen angenommen werden, 
aufgrund der geringeren Dosis bei parenteraler Gabe sollte die tatsächliche Menge jedoch 
niedriger liegen.  
 
Ciprofloxacin ist ein weißes, kristallines Pulver. Die Substanz wird im Körper zu über 70% 
resorbiert und liegt zu ca. 40% an Plasmaproteine gebunden vor. Die Plasmahalbwertszeit 
beträgt vier Stunden. 32% einer Ciprofloxacin-Dosis werden über die Faeces ausgeschie-
den, 44% über den Urin (bis zu 50% hiervon wiederum als aktive Metaboliten). Weitere 
11−12 %  werden als inaktive Metaboliten ausgeschieden. Es gelangen also bis zu 62% 
einer Ciprofloxacin-Dosis unverändert in die Umwelt (FORTH ET AL. 1990). Da Teile des Anti-
biotikums im Zuge der Metabolisierung glucuroniert werden, besteht die Möglichkeit, dass 
auch ein Teil der Metabolite in der Umwelt wieder aktiviert wird (MÖHLE ET AL.  1999, 
WEGENER ET AL. 1999, TERNES 2000B).  
 
Ciprofloxacin wurde bislang vornehmlich in den Abwasserabläufen von Kliniken sowie in 
Kläranlagenabläufen nachgewiesen. HARTMANN ET AL. (1999) fanden in Klinikabwässern bis 
zu 124,5 ng/l. In Oberflächengewässern konnten 220 ng/l nachgewiesen werden (HANISCH 
ET AL. 2002). GOLET ET AL. (2001) fanden in den Primär- und Tertiärabläufen verschiedener 
Zürcher Kläranlagen bis zu 331 ng/l Ciprofloxacin. CALAMARI ET AL (2003) konnten bei Chi-
vasso im Po 26,15 ng/l nachweisen. 
 






Der Wirkstoff Fluoxetin zählt zur Wirkstoffgruppe der Serotonin-Wiederaufnahmehemmer 
(Serotonin Reuptake Inhibitors, SRI). Ursprünglich wurden diese Substanzen als „Selektive 
Serotonin-Wiederaufnahmehemmer“ (Selective Serotonin Inhibitors, SSRI) bezeichnet, die 
neue Bezeichnung soll den Eindruck vermeiden, dass die Wirkung dieser Substanzklasse 
auf serotonerge Systeme beschränkt sei (NTP-CERHR-FLUOXETINE 2004). Fluoxetin wurde 2.1 Versuchssubstanzen 
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1988 als erster SRI von Eli Lilly & Co. nach 10 Jahren klinischer Testphase unter den Pro-
duktnamen Prozac
® und Sarafem
TM in den USA auf den Markt gebracht. Diese Produkte 
finden in der Therapie unterschiedliche Anwendung (WONG ET AL. 1995). Prozac
®   wird 
hauptsächlich zur Behandlung von Depressionen und Persönlichkeitsstörungen eingesetzt, 
Sarafem
TM dient zur Behandlung prämenstrueller Beschwerden. Abbildung 2.4 stellt die 









Abb. 2.4. Strukturformel von Fluoxetin 
 
Die Wirkung von Fluoxetin beruht auf einer Inhibition des 5-HT-(Serotonin-)Rezeptors 
(AKTORIES ET AL. 2005). Die Substanz zählt zu den nicht-sedierenden Antidepressiva. Sie 
wirkt prinzipiell antisuizidal, durch die Antriebssteigerung resultiert jedoch in den ersten zwei 
Wochen der Anwendung erhöhte Suizidgefahr. Durch Inhibition von Cytochrom-P2-Enzymen 
kann Fluoxetin den Plasmaspiegel anderer Antidepressiva erhöhen.  
 
Aufgrund von Nebenwirkungen wie gastrointestinalen Störungen (z.B. Diarrhö, Gewichtsver-
lust, Übelkeit, Appetitlosigkeit), exzitatorischen Symptomen sowie Sexualfunktionsstörungen 
(z.B. verringerte Libido, Orgasmusstörungen, Erektionsstörungen), werden mittlerweile zu-
nehmend mehr SRI neueren Typs wie Citalopram verabreicht (SCHWABE & PAFFRATH 2004). 
Trotzdem stiegen die Verordnungsmengen von Fluoxetin auch 2003 an. Grund hierfür dürfte 
zum einen die Verfügbarkeit preiswerter Generika nach Ablauf des Patents von Eli Lilly & 
Co. sein. Hinzu kommt eine verbesserte medizinische Diagnostik von Depressionen 
(SCHWABE & PAFFRATH 2004). Infolgedessen werden zunehmend mehr Antidepressiva ver-
ordnet. Die Verordnung von fluoxetinhaltigen Arzneimitteln lag in Deutschland 2003 bei ins-
gesamt 23,1 Millionen DDD. Eine DDD entspricht 20 mg (WHO 2005), somit kann von einer 
verordneten Wirkstoffmenge von 4,62 t ausgegangen werden. 
 
Laut der US-amerikanischen Food and Drug Adminstration (FDA) wurden in den USA im 
Jahr 2002 1,2 Billionen Tabletten Fluoxetin an amerikanische Apotheken verkauft, mehr als 
im Vorjahr (FDA 2003). Aufgrund seiner stimmungsaufhellenden und beruhigenden Wirkung 
führten viele US-Amerikaner bei Depressionen oder anderen Indikationen verstärkt eine 
Selbstmedikation mit Fluoxetin durch (OLFSON ET AL.  1998). Laut SCHWABE  &  PAFFRATH 
(2004) ist dieser Trend bisher in der Bundesrepublik nicht zu beobachten.  
 
Fluoxetin ist ein weißes bis weißgelbes, kristallines Pulver. Die Substanz wird 6–8 h nach 
oraler Verabreichung vollständig über den Gastrointestinaltrakt resorbiert und liegt im Blut 
von Patienten zu 94% an Plasmaproteine gebunden vor. Die Plasmahalbwertszeit beträgt 
drei Tage (BRUCHHAUSEN ET AL. 1993, SCHWABE & PAFFRATH 2004). 
 
Fluoxetin wird zu ca. 20% als Norfluoxetin bzw. Norfluoxetinglucuronid ausgeschieden 
(BRUCHHAUSEN ET AL. 1993). Das verbleibende Fluoxetin wird zu 92−95% extrarenal ausge-
schieden, der verbleibende Anteil renal als unverändertes Fluoxetin (2,5%) bzw. als Fluoxe-
tinglucuronid.  Somit gelangen große Teile des ausgeschiedenen Fluoxetins direkt oder zu-
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Laut BROOKS ET AL. (2003A, B) besteht noch große Unkenntnis über das Umweltverhalten 
des Fluoxetins, das Vorkommen von Rückständen in Sedimenten und Gewässern sowie 
seine potentielle Wirkung auf aquatische Organismen, insbesondere auf aquatische Inverte-
braten. KOLPIN ET AL. (2002) konnten in Oberflächengewässern der USA Fluoxetinkonzentra-
tionen von 0,012 µg/l nachweisen, METCALFE ET AL. (2003) fanden im Little River (Ontario, 
Canada) 0.099 µg/l Fluoxetin.  
 
Die Substanz wurde bezogen von Alltech Applied Science Labs, State College, USA. 
 
 
2.2  Auswahl von Sediment und Nährstoffen 
 
Für die Lebenszyklustests mit C. riparius wurde ein künstliches Sediment nach OECD (2004) 
verwendet. Das in der Richtlinie vorgesehene Kaolin wurde jedoch weggelassen, da in 
Fließwassersedimenten deutlich niedrigere Feinstkornfraktionen als von der OECD-Richtlinie 
vorgegeben auftreten (DUFT ET AL.  2002). Die Bioverfügbarkeit der Testsubstanzen wäre 
dadurch in untypischer Weise beeinflusst worden. 
 
Das Sediment bestand somit praktisch ausschließlich aus Quarzsand. Die Korngrößenvertei-
lung war wie folgt: 90−125 µm: 1%, 125–180 µm: 27%, 180–250 µm: 57%, 250–355 µm: 
14% und 355–500 µm: 1%. Zusätzlich wurde als Nährstoff je 0,5 Gew.-% gemahlene Erlen- 
und Brennesselblätter zugefügt. 
 
Das in der OECD-Richtlinie vorgesehene Torfmoos wurde nicht verwendet. Ziel des Ver-
suchs war es, möglichst naturnahe Bedingungen herzustellen; da Torfmoos üblicherweise 
nicht im Lebensraum von Chironomiden vorkommt, wurden die Blätter von typischerweise 
am Ufer vorhandenen Pflanzen zugegeben. Aufgrund der Zugabe von Erlen- und Brennes-
selblättern war eine Fütterung während des Versuchs nicht erforderlich. 
 
Für die Reproduktionstests mit L. variegatus wurde ein dem in den Versuchen mit C. riparius 
ähnliches Sediment verwendet. Statt der im oben beschriebenen Sediment verwendeten 
Mischung aus Erlen- und Brennesselblättern wurden jedoch 1,6 Gew.-% Erlenblätter als 
Kohlenstoffquelle verwendet. Auch hier wurden weder Kaolin noch Torfmoos verwendet, da 
beide nach OECD (2004) vorgesehenen Bestandteile nicht im natürlichen Umfeld der Ver-
suchsorganismen vorkommen.   
 
 
2.3  Versuchsorganismen: Bezug und Haltung 
 
Folgende Versuchsorganismen wurden verwendet: 
 
a) Chironomus  riparius 
b) Lumbriculus  variegatus 
c) Potamopyrgus  antipodarum 
d) Blepharisma  japonicum 
e) Tetrahymena  thermophila 
 
Sie wurden wie folgt bezogen und gehalten: 
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a)  Chironomus riparius 
 
Chironomus riparius werden in der Arbeitsgruppe Ökotoxikologie permanent in Kultur gehal-
ten. Die Ausgangspopulation wurde von der Bayer AG in Leverkusen bezogen.  
Die systematische Stellung des Versuchsorganismus lautet: Arthropoda - Insecta - Diptera - 
Chironomidae. Es sind 15000 verschiedene Chironomidenarten bekannt. Die meisten leben 
im europäischen Raum. 
 
Der Lebenszyklus von C. riparius gliedert sich in vier Larvenstadien, Puppenstadium und 
Imago (Abb. 2.5). Adulte Weibchen legen gelatinöse Gelegestränge. Nach ca. drei Tagen 
schlüpfen die Larven des ersten Stadiums aus den Eiern. Sie sind wasserlebend, binnen 
etwa dreizehn Tagen entwickeln sie sich zur Puppe und dann zum Imago. Das Puppensta-
dium dauert nicht länger als 72 h. Aus der Häutung am Ende des vierten Larvenstadiums 
geht eine noch stark larval geprägte Puppe hervor, die voll beweglich ist und in der ersten 
Zeit noch Nahrung zu sich nimmt. In sehr kurzer Zeit erfolgt dann die Umwandlung zur pha-
raten Puppe, nur wenig später schlüpft die Imago (ARMITAGE ET AL. 1995). 
 
Männchen schlüpfen prinzipiell vor den Weibchen. In den hier durchgeführten Versuchen 
wurde eine Differenz von durchschnittlich zwei Tagen beobachtet. Grund für den früheren 
Schlupf der Männchen ist laut ARMITAGE ET AL. (1995) zum einen die Tatsache, dass Weib-
chen mehr Energie benötigen, da zusätzlich zum Schwarmflug noch ein Eigelege produziert 
und abgelegt werden muss. Aus diesem Grund verbleiben weibliche Tiere länger im Larven-
stadium, um mehr Nahrungsdepots anzulegen. Zum anderen sind, wenn die Weibchen 
schlüpfen, bereits zahlreiche Männchen vorhanden, so dass ein Paarungserfolg sicherer ist 
als bei gleichzeitigem Schlupf. 
 
Die Imagines verfügen nur über verkümmerte Mundwerkzeuge und sind nicht fähig, Nahrung 
aufzunehmen. Die Weibchen werden während der sich dem Schlupf anschließenden 




















Abb. 2.5. Lebenszyklus von Chironomus riparius (VOGT 2003) 
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Chironomiden kommen weltweit vor und besiedeln die unterschiedlichsten Habitate. Auch 
schwierige klimatische Bedingungen werden ertragen; so sind bestimmte Arten noch bei  
-16°C aktiv. Chironomiden leben sowohl auf Ellesmere Island (81° 49’ N) als auch am Kos-
hiyama im Himalaya auf 5600 m Höhe. Chironomidenlarven wurden auch im Baikalsee in 
1000 m Tiefe entdeckt.  
 
Die hier verwendete Art, C. riparius, lebt in enger umrissenen Temperaturbereichen. Nach 
HAUER & BENKE (1991) leben Chironomidae in einem Temperaturbereich zwischen 10 und 













Abb. 2.6. Männliches Imago und Larven (viertes Stadium) von Chironomus riparius 
  Aufnahmen: M. OETKEN (2002) 
 
 
C. riparius (Abb. 2.6) ist ein röhrenbauender Sedimentbewohner. Die Larven bauen ge-
spinstausgekleidete Röhren, in denen sie ihren Entwicklungszyklus durchlaufen. Bestimmte 
Bereiche dieses Gespinsts sind dazu ausgelegt, Futterpartikel aus der Umgebung herauszu-
fangen. Die Larven ernähren sich, indem sie diese Bereiche komplett fressen. Eine weitere 
mögliche Ernährungsweise ist das Absuchen der unmittelbaren Röhrenumgebung. Die Röh-
re wird dabei nicht verlassen. Grundsätzlich gilt, dass die Ernährungsweise entsprechend 
den Umweltbedingungen variiert. So wurde in der Laborzucht auch beobachtet, dass die 
Tiere  bei Nahrungsknappheit ihre Wohnröhren verließen und auf der gesamten Sediment-
oberfläche umherliefen. Gefressen wird vor allem Detritus, als eigentliche Nahrungsquelle 
dienen die darin enthaltenen Bakterien.  
 
Zur Zucht von C. riparius wurde rekonstituiertes Wasser verwendet, um mögliche Schadein-
flüsse durch abgestandenes Leitungswasser zu vermeiden. Dazu wurde vollentsalztes Was-
ser mit Tropic-Marin®-Meersalzmischung auf eine Leitfähigkeit von 540 µS eingestellt. Der 
pH-Wert wurde auf 7,9–8,4 justiert. 
 
Die Zucht erfolgte in einem mit Fliegengaze bespannten Käfig (70x50x45 cm). In Kristalli-
sierschalen (900 ml Fassungsvermögen) wurde eine ca. 1,5 cm starke Schicht Quarzsand 
eingebracht, die anschließend mit rekonstituiertem Wasser überschichtet wurde. Je Schale 
wurde ein Eigelege eingebracht. Die Fütterung erfolgte zweimal wöchentlich mit Tetra Min® 
ad libitum. Die Belüftung erfolgte über Glaspipetten. Das Wasser in den Schalen wurde wö-
chentlich erneuert, pro Woche wurde eine Zuchtschale in der beschriebenen Weise neu 
angesetzt. Die Zucht erfolgte bei 20 ± 1°C Raumtemperatur. Es herrschte ein Hell/Dunkel-
Rhythmus von 16:8 Stunden.  
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Für Versuche benötigte Larven wurden direkt nach dem Schlüpfen in die Versuchsansätze 




b)  Lumbriculus variegatus 
 
Lumbriculus variegatus wird in der Arbeitsgruppe Ökotoxikologie ebenfalls permanent kulti-
viert. Die Ausgangszucht wurde bezogen von BIO-International (NJ Horn, Niederlande). Die 
systematische Stellung lautet: Annelida - Clitellata - Lumbriculida - Lumbriculidae.  
 
Die Tiere bewohnen in der freien Natur das Sediment von Seen und langsam fließenden 
Gewässern, in die Falllaubeintrag erfolgt. Sie ernähren sich von Detritus, indem sie das ge-
samte Sediment ingestieren und unverdauliche Bestandteile wieder ausscheiden. Frei le-
bende Tiere pflanzen sich sexuell durch Eiablage fort. Die Fortpflanzungsperiode dauert von 
April bis August. Außerhalb dieser Zeit erfolgt asexuelle Fortpflanzung durch Querteilung. 
Unter Laborbedingungen konnte bisher keine sexuelle Fortpflanzung beobachtet werden. 
 
Lumbriculiden repräsentieren den Grundtyp der Oligochaeten, sie stellen jedoch nicht die 
direkten Vorfahren aller sonstigen Oligochaeten dar. Sie sind ausschließlich Süßwasserbe-
wohner und kommen lediglich in der gemäßigten und der kalten Klimazone der Nordhalbku-
gel, von Mitteleuropa bis nach Sibirien und von Alaska bis Grönland vor. 
 
L. variegatus (Abb. 2.7) ist der einzige aquatische Vertreter der Lumbriculidae in Deutsch-
land. Die Art ist am verbreitetsten in Bächen und Seen der Mittelgebirge, kommt jedoch auch 















Abb. 2.7. Lumbriculus variegatus. Aufnahme: M. OETKEN (2002) 
 
Die Zucht erfolgte in Zehn-Liter-Glasaquarien. In die Aquarien wurde eine ca. zwei Zentime-
ter hohe Schicht Quarzsand eingebracht, die Becken anschließend mit rekonstituiertem 
Wasser aufgefüllt. Das Wasser entsprach in Leitfähigkeit und pH dem zur Zucht von C. ripa-
rius verwendeten. Zu Zuchtbeginn wurden etwa einhundert Würmer in ein Becken einge-
bracht. Die Fütterung erfolgte täglich mit Tetra Min® ad libitum. Die Zuchtbecken wurden 
über Glaspipetten belüftet. Die Zucht erfolgte bei 20 ± 1°C Raumtemperatur. Es herrschte 
ein Hell/Dunkel-Rhythmus von 16:8 Stunden. 
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c)  Potamopyrgus antipodarum 
 
Potamopyrgus antipodarum wurde ebenfalls im Labor in Dauerkultur gehalten. Die Zucht 
wurde von Zeit zu Zeit durch Wildfänge aus dem Gievenbach bei Dörenthe (Münsterland) 
ergänzt. Die systematische Einordnung lautet: Mollusca - Gastropoda - Neotaenioglossa - 
Hydrobiidae.  
 
Die ovovivipare P. antipodarum (Abb. 2.8) wurde aus Neuseeland nach Europa einge-
schleppt, vermutlich mit Ballast- oder Trinkwasser von Schiffen. Der erste Fund erfolgte 
1889 in der Themsemündung, möglicherweise leben die ersten Tiere bereits seit 1859 in 
Europa (PONDER 1988). Um 1900 am europäischen Festland angekommen, breitete sich die 
Art dann weiter aus. Mittlerweile sind vielerorts Massenvorkommen anzutreffen. FRENZEL 











Abb. 2.8. Potamopyrgus antipodarum. Aufnahme: Prof. Dr. U. Heitkamp, Gleichen-Diemarden 
  Abgerufen unter: http://www.hlug.de/medien/wasser/gewaesserguete/ref/potant.htm 
  
Lediglich die neuseeländischen Populationen pflanzen sich biparental fort, mit einem diploi-
den Chromosomensatz von 2n = 34. Australische und europäische Populationen sind aus-
schließlich parthenogenetisch, mit einem Chromosomensatz von 2n = 46 oder 52 (VOLTZOW 
1994). Es werden bis auf wenige Einzelfunde (FALNIOWSKI 1979, WALLACE 1979) ausschließ-
lich weibliche Tiere gefunden.  
 
P. antipodarum bebrüten ihre Embryonen in einem Brutraum, der aus der für viele weibliche 
Prosobranchier typischen Kapseldrüse entstanden ist (Abb. 2.9). Die Nachkommen sind in 
diesem Brutraum nach der Reihenfolge ihres Eintreffens angeordnet, so dass sich im vorde-
ren Bereich, nahe der Vulva, die fertig entwickelten, bereits beschalten Embryonen finden. 
Weiter proximal schließen sich die noch unbeschalten, weniger entwickelten Embryonen an 
(DUFT 2003). Die beschalten Embryonen sind zunächst noch von perivitelliner Flüssigkeit 
umgeben. Ist diese aufgebraucht, werden die Larven durch die Vulva ins Freie entlassen 
(SCHULTE-OEHLMANN 1997). Aufgrund der hohen Nachkommenzahl genügt bereits ein Weib-










Abb. 2.9. Brutraum von Potamopyrgus antipodarum (nach FRETTER & GRAHAM 1994) 
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Die Schalenhöhe der Tiere erreicht bis zu fünf Millimeter. P. antipodarum lebt in den oberen 
Sedimentschichten von Seen und langsam fließenden Gewässern oder auch auf Hartsub-
strat. Die Tiere ernähren sich von Detritus und Aufwuchs. Während kalter Jahreszeiten oder 
in Trockenperioden zieht sich P. antipodarum in tiefere Sedimentschichten zurück.  
 
Unter Laborbedingungen wurde P. antipodarum in Zehn-Liter-Glasaquarien gehalten. Die 
Becken enthielten kein Sediment. Zur Zucht wurde rekonstituiertes Wasser verwendet. Die 
Leitfähigkeit wurde hier auf 740 µS/cm eingestellt, der pH-Wert betrug 8,4.  
 
Die Zucht erfolgte bei einem Hell-Dunkel - Rhythmus von 16:8 h bei einer Raumtemperatur 
von 17 ± 1°C. Die Tiere wurden täglich mit Tetra Phyll® ad libitum gefüttert. 
 
 
d)  Blepharisma japonicum  
 
Die systematische Stellung dieser Protisten lautet: Protozoa, Ciliata, Heterotrichida, Spiro-
stomidae.  
 
Die Gattung Blepharisma wurde von GIESE (1973) ausführlich beschrieben. Als erster führte 
PERTY (1849, 1852) die Gattung ein, lieferte jedoch nur ungenaue Angaben zur Systematik. 
Diese ist teilweise immer noch Gegenstand von Diskussionen. GIESE (1973) nennt 47 Arten 
und Varianten. Die Gattung ist in Europa, Asien, Afrika, Australien, Nord- und Südamerika 
verbreitet.  
 
Allen Arten von Blepharisma ist eine spindelförmige Gestalt gemeinsam (Abb. 2.10). Auf-
grund des Pigments Blepharismin sind sie rosa gefärbt. Pigmentgranula sind longtudinal 
zwischen den Cilienreihen angeordnet. Die Färbung variiert je nach Helligkeit; mit zuneh-
mender Helligkeit verliert sich die Farbe bis zur völligen Entfärbung (GIESE 1973). Da die 
Tiere üblicherweise in nur schwach durchleuchteten Wasserbereichen leben, sind sie in der 
Regel deutlich rosa gefärbt. Mit einer Größe von 450 µm ist B. japonicum mit bloßem Auge 
sichtbar. Gelegentlich gehen Blepharismen aus unklarer Ursache zu kannibalistischer Le-
bensweise über, in solchen Fällen können bis zu 750 µm große Exemplare beobachtet wer-











Abb. 2.10. Blepharisma japonicum Aufnahmen online unter:  
http://www.kochi-u.ac.jp/~taneda/blepha.html  
 
Über die Ökologie der Tiere ist relativ wenig bekannt. Die Tiere kommen jedoch ubiquitär in 
Frisch-, Brack- und Salzwasser vor und wurden sogar in Soletümpeln nachgewiesen (B. 
halophilum). Meistens werden nur wenige Exemplare gefunden, so dass Blepharisma bei 
Routineaufnahmen der Protistenfauna häufig übersehen werden. In gefluteten Reisfeldern 
können jedoch Massenvorkommen auftreten, SUZUKI  (UNVERÖFFENTLICHT,  zitiert in  GIESE 
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1973) berichtet von einem Fall, in dem der Ablauf eines gefluteten Reisfeldes durch Blepha-
risma rot gefärbt war.  
 
Während Kälteperioden sowie in Zeiten von Nahrungsmangel oder anderen Verschlechte-
rungen der Umweltbedingungen bildet Blepharisma Cysten, die in bestimmten Fällen mehre-
re Jahre überdauern können und Austrocknung sowie extreme Temperaturen aushalten. 
Wie alle Protisten vermehrt sich B. japonicum durch Quer- und Längsteilung. Der Makronu-
kleus kann dabei zu ungleichen Teilen an die beiden Tochterzellen weitergegeben werden, 
es erfolgt jedoch stets eine komplette Neubildung. 
 
Blepharisma ernährt sich üblicherweise von an verrottendem Pflanzenmaterial wachsenden 
Bakterien, außerdem von Einzellern (SMITH & GIESE 1967, GIESE 1973). Selbst kleinere Arten 
können Einzeller wie Tetrahymena (50 µm Größe) einstrudeln. Die Nahrung wird mit den 
Cilien des Peristoms eingestrudelt und anschließend in Nahrungsvakuolen verdaut. Nah-
rungsreste werden über die Cytopyge ausgeschieden, überschüssige Flüssigkeit über kon-
traktile Vakuolen. 
 
Abhängig von Temperatur und Nahrungsbedingungen weist B. japonicum Generationszeiten 
zwischen 15 und 40 h auf. Die Haltung im Labor ist prinzipiell recht einfach, es ist jedoch nur 
schwer möglich, die Tier in komplett axenischen Medien zu halten. Laut GIESE (1973) ver-
längern diese die Generationszeiten deutlich. Blepharisma können bei Temperaturen zwi-
schen 7,5 und 38 °C leben. Die höchsten Wachstumsraten werden jedoch in einem Tempe-
raturbereich zwischen 15 und 30 °C beobachtet, die Teilungsrate nimmt mit steigender 
Temperatur zu.  
Durch die Pigmentierung mit Blepharismin ist Blepharisma sehr photosensibel. Tiere, die 
Starklicht ausgesetzt sind, sterben binnen kurzer Zeit aufgrund von Photooxydation des 
Pigments. Bei normalem Tageslicht wird das Pigment ausgestoßen, so dass die Zellen aus-
bleichen. Blepharismin hat vor allem zwei Funktionen; zum einen absorbiert es kurzwelliges 
UV-Licht und schützt so die Zellen vor DNA-Schäden. Eine Photooxydation tritt hierbei nicht 
ein. Zum zweiten ist Blepharismin wahrscheinlich toxisch für Fressfeinde. Zumindestens 
konnte beobachtet werden, dass von Actinosphaerium  gefressene Blepharismen wieder 
ausgeschieden wurden, sobald der Räuber beleuchtet wurde und seine Beutetiere anfingen, 
Blepharismin freizusetzen (GIESE 1973). Schwachlicht bewirkt eine unschädliche Oxydation 
des Pigments zu Oxyblepharismin. Dieses hat in etwa das gleiche Absorptionspotential für 
kurzwelliges UV-Licht, jedoch keine photooxydativen Eigenschaften. 
 
Die Stammkultur zur hier verwendeten Blepharisma-Zucht wurde freundlicherweise von Prof. 
Dr. Piero Luporini, Universität Camerino, Italien, zur Verfügung gestellt. Die Tiere wurden in 
monoxenischem, polybakteriellem Medium gehalten. Das Medium bestand aus Quellwasser 
(Volvic
®), dem sterilisierte Reiskörner zugesetzt wurden. Mit dem Überimpfen der Blepha-
rismen wurden aus der Vorgängerkultur ausreihend Bakterien übernommen, um die Ernäh-
rung der Kultur sicherzustellen. 
 
B. japonicum wurde in 50 ml-Glaspetrischalen kultiviert. Die Kulturen wurden einmal monat-
lich überimpft. Kultiviert wurden die Einzeller bei Raumtemperatur (25 ± 3°C) in Dunkelheit. 
 
 
e)  Tetrahymena thermophila  
 
Die systematische Stellung dieses Protisten lautet: Protozoa - Ciliata - Hymenostomatida - 
Tetrahymenidae. 2.3 Versuchsorganismen: Bezug und Haltung 
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Die Gattung Tetrahymena wurde mehrfach ausführlich beschrieben, verschiedentlich unter 
anderem Namen, z. B. Glaucoma (ELLIOTT, 1973). Die Systematik blieb noch längere Zeit 
unklar. Die Art Tetrahymena thermophila wurde erst 1976 endgültig beschrieben, vorher galt 
sie als Zwillingsart der bekanntesten Art der Gattung, Tetrahymena pyriformis. Nach ELLIOTT 
(1973) wurden die ersten Tetrahymena bereits 1676 von Leeuwenhoek beschrieben. Eine 
grundsätzliche Revision aufgrund von ssu-rRNA-Molekülen lieferte SOGIN (1991). 
 
Die Arten der Gattung Tetrahymena sind größtenteils freilebend, es existieren jedoch auch 
parasitische Formen, z. B. Tetrahymena chironomi. Die überwiegende Mehrheit der Arten 


















Die nichtparasitischen Formen von Tetrahymena ernähren sich überwiegend von Bakterien 
und Hefen, auch Coprophilie wurde beschrieben (ELLIOTT 1973). Übergänge zum Parasitis-
mus sind jedoch auch in normal freilebenden Arten möglich, so z. B. bei T. pyriformis, die bei 
massenhaftem Vorkommen Invertebraten, im Extremfall auch Fische parasitieren können. 
(ELLIOTT 1973). Da die Literatur vor 1976 T. thermophila als Zwillingsart von T. pyriformis 
beschrieb, ist ein solches Verhalten auch für T. thermophila möglich. 
 
Tetrahymena sind circa 50 µm lang und 20 µm breit. Die Tiere  sind  birnenförmig             
(Abb. 2.11), der Mundapparat ist im anterioren Viertel der Zelle, an der ventralen Seite loka-
lisiert. Der Name Tetra-hymena rührt vom Mundapparat her, der aus vier membranösen 
Elementen besteht, einer undulierenden Membran und vier Membranellen. Die Cilien sind  in 
Längsreihen angeordnet, T. thermophila weist durchschnittlich 23 Reihen von Cilien auf 
(HAUPTMANN 2000, ELLIOTT 1973). Wie auch bei B. japonicum, liegt Kerndimorphismus vor 
(Mikro- und Makronukleus). Zellorganellen, Membranstruktur und Endoplasmatisches Reti-
culum sind ausführlich beschrieben in FRANKEL (2000). Aufgrund der bestens erforschten 
Zellstrukturen und des gut bekannten Genoms ist Tetrahymena zum bevorzugten Modellor-
ganismus in der Zellbiologie geworden. T. thermophila ist in weiten Teilen Nord- und Süd-
amerikas sowie Europas anzutreffen. Die Art bewohnt nicht nur Teiche und Bäche, sondern 
auch Thermalquellen und Salzmarschen. In polyxenischen, multibakteriellen Medien bilden 
die Tiere oft wolkenartige Formationen um vorhandenen Detritus. Dies konnte auch im Ver-
lauf dieser Arbeit beobachtet werden. FLORIN-CRISTENSEN ET AL. (1989) erklären dies mit der 
größeren Effektivität ausgeschiedener Exoenzyme. In flachen Kulturschalen zeigen sich oft  
auch polygone Schwimmmuster (HILL 1972).
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Die Art vermehrt sich ausschließlich durch Zellteilung, unter guten Kulturbedingungen liegt 
die Generationsdauer bei etwa 2 h (ORIAS ET AL. 2000). Die Laborkultur von T. thermophila 
erfolgte in PPY-Medium nach HAUPTMANN (2000). Die Kulturen wurden bei 28 °C im Klima-
schrank aufbewahrt und wöchentlich überimpft. Parallel erfolgte eine Dauerkultur in Rea-
genzgläsern auf in Aqua demin. autoklavierten Kichererbsen. Diese Kultur wurde alle drei 
Monate überimpft. 
Tetrahymena werden seit langer Zeit in Toxizitätstests benutzt (EPSTEIN ET AL.  1967, 
YOSHIOKA 1985, NILSSON 1989, BAMDAD ET AL. 1995, GONZALEZ ET AL. 2004). Sie dienen zu-
nehmend als Ersatzorganismen für Testverfahren mit Vertebraten (SCHULTZ  1997). Vor-
nehmlich dient die Wuchshemmung in einer Kultur als Endpunkt. Ein entsprechender inter-
nationaler Ringtest erfolgte 1997 (LARSEN ET AL. 1997).  
SAUVANT ET AL. (1995) beschrieben eine Methode, die Zelldichte von Tetrahymena-Kulturen 





2.4.1 Akuttest  mit  Chironomus riparius und Lumbriculus variega-
tus 
 
Die Akuttests mit C. riparius wurden in 96-Well-Mikrotiterplatten durchgeführt. Pro Well wur-
de eine Larve im ersten Larvenstadium eingesetzt. Als Testmedium diente das rekonstituier-
te Wasser nach 2.3 a), dem die Testsubstanz in benötigter Menge aus einer Stammlösung 
zugesetzt wurde. Jede Larve wurde in 200 µl exponiert. Die Dauer des Tests betrug 24 h. 
Längere Tests waren nicht möglich, da die Larven ohne Fütterung nicht länger überlebten. 
Pro Behandlungsstufe wurde ein Replikat mit acht Larven eingesetzt. 
 
Nach 24 h wurde der Zustand untersucht. Bewegliche Larven galten hierbei als unbeein-
flusst, unbewegliche als tot. Protokolliert wurden ebenfalls deformierte und eindeutig lysierte 
Larven. 
  
Die Akuttests mit L. variegatus wurden ebenfalls in 96-Well-Mikrotiterplatten durchgeführt. 
Pro Well wurde ein Tier eingesetzt. Als Testmedium diente das rekonstituierte Wasser nach 
2.3 a), dem die Testsubstanz in benötigter Menge aus einer Stammlösung zugesetzt wurde. 
Jeder Wurm wurde in 200 µl exponiert. Die Dauer des Tests betrug 96 h. Pro Behandlungs-
stufe wurde ein Replikat mit acht Würmern eingesetzt. 
 
Die Ansätze wurden täglich kontrolliert. Bewegliche Würmer galten hierbei als unbeeinflusst, 
unbewegliche und eindeutig lysierte als tot. Protokolliert wurden ebenfalls subletale Effekte 
(Deformationen, Unterbrechung des Blutkreislaufes, erhöhte Defäkation, erbrochener Darm-
inhalt). Ebenfalls wurden Fälle von Morphallaxis registriert um mögliche, die Reproduktion 
beeinflussende Effekte festzustellen. 
 
 
2.4.2 Lebenszyklustest  mit  Chironomus riparius 
 
Die Lebenszyklustests wurden über eine Versuchsdauer von 30 Tagen durchgeführt. Pro 
Behandlungsstufe wurden vier Replikate eingesetzt, ein fünftes Replikat wurde mit angesetzt 
und zu Versuchsbeginn für die Rückstandsanalytik entnommen (Sediment und Überstands-
wasser wurden getrennt und bis zur Analyse tiefgefroren aufbewahrt). Zusätzlich wurde eine 
Negativkontrolle mit unbelastetem Sediment berücksichtigt, außerdem für die Versuchssub-2.4 Versuchsaufbau 
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stanzen Carbamazepin und Clofibrinsäure eine Lösemittelkontrolle. Als Lösemittel diente 
Ethylacetat. Ethanol wurde nicht verwendet, da sich zeigte, dass ethanolbehandelte Ansätze 
verstärkt zu Schimmelbildung neigten.  
 
Der Versuch wurde in 600-ml-Bechergläsern durchgeführt (Abb. 2.12). Pro Becherglas wur-
den 100 g der unter 2.2 beschriebenen Sedimentmischung eingewogen. Die Ansätze der 
Negativkontrollen wurden ohne weitere Behandlung mit 400 ml rekonstituiertem Wasser 
(Parameter wie in 2.3) überschichtet.  
 
Die Versuchssubstanz wurde folgendermaßen in die einzelnen Ansätze eingebracht: Aus 
der jeweiligen Substanz wurde mit Ethylacetat zunächst eine höher konzentrierte Stammlö-
sung hergestellt. Aus dieser wurde anschließend mittels Eppendorf-Pipette eine Menge ent-
nommen, die die pro Ansatz benötigte Menge an Versuchssubstanz enthielt. Dieses Aliquot 
wurde mit Lösemittel auf 30 ml aufgefüllt. Durch das so vergrößerte Volumen war gewährlei-
stet, dass das Sediment ohne weiteres Vermengen völlig durchtränkt und die Versuchssub-
stanz gleichmäßig verteilt wurde. Das Sediment wurde mit dem Lösemittel/Substanzgemisch 
getränkt, das Lösemittel wurde anschließend bei Raumtemperatur unter dem Abzug bis zur 
Trockne abgedampft.  Das Sediment wurde danach mit 400 ml rekonstituiertem Wasser 
überschichtet (Tag -14). Die Gläser wurden mit Gaze verschlossen und über Glaspipetten 
belüftet. Verdunstetes Wasser wurde in allen Ansätzen über die gesamte Versuchsdauer 
regelmäßig ersetzt. Nach einer vierzehntägigen Equilibrationsphase wurden pro Ansatz 20 
frisch geschlüpfte Larven des ersten Larvenstudiums eingesetzt (Tag 1). Die Versuche wur-
den bei 70% Luftfeuchtigkeit, 20 ± 1°C Raumtemperatur und einem Hell/Dunkel-Rhythmus 
von 16:8 Stunden durchgeführt.   
 
Die vierzehntägige Sedimentalterungsphase wurde bei allen Versuchen eingehalten, um die 
Vergleichbarkeit der Verhältnisse zu gewährleisten. Im Versuch mit Ciprofloxacin wurde von 
der Methode insoweit abgewichen, als dass sämtliche Ansätze zunächst mit unbelastetem 
Wasser überschichtet wurden und dann elf Tage lang unter den oben beschriebenen Klima-
bedingungen belüftet im Versuchsraum standen. Am 12. Tag wurde das Wasser abgegos-
sen und die pro Ansatz benötigte Menge Ciprofloxacin in 30 ml Wasser gelöst auf das Sedi-
ment aufgebracht. Das Sediment wurde gründlich durchmischt und anschließend mit 400 ml 
Wasser überschichtet. Diese Methode wurde gewählt, da Ciprofloxacin stark lichtempfindlich 
ist. Bei Einbringen der Versuchssubstanz zu Beginn der Equilibrationsphase wäre zum Zeit-
punkt des Einsatzes der Larven kein nennenswerter Gehalt an Ciprofloxacin mehr zu erwar-
ten gewesen (PHILIPPS ET AL. 1990, TIEFENBACHER ET AL. 1994, TRITTLER, PERS. MITTEILUNG 
2003). 
 
Zu Versuchsbeginn und -ende wurden pH-Wert, Sauerstoffgehalt und Leitfähigkeit des ver-
wendeten Wassers bestimmt. Ab dem elften Versuchstag wurde mit der Überwachung des 
Schlupfes begonnen. Geschlüpfte Mücken wurden alle 24 Stunden aus den Versuchsgefä-
ßen mit einem Exhaustor abgesaugt, getrennt nach männlichen und weiblichen Tieren regi-
striert und in gazeverschlossene 600-ml-Bechergläser umgesetzt, die mit ca. 100 ml rekon-
stituiertem Wasser gefüllt waren. In diesen Gefäßen wurde die Eiablage überwacht.  
 
Vorhandene Eigelege wurden entfernt und in Gewebekulturplatten mit 24 Vertiefungen mit 
2 M Schwefelsäure behandelt (ein Gelege pro Vertiefung). Hierdurch wurde die Gallerte, die 
die einzelnen Eier zusammenhielt, aufgelöst, so dass sich die Eier auf dem Boden der Ver-
tiefung anordneten. Das Gelege wurde nunmehr fotografiert und die Eier auf dem Bild ge-


















Abb. 2.12. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius 
 
 
Nach 30 Tagen wurden die Wasserparameter erneut aufgenommen und die Tests anschlie-
ßend beendet. Ein Replikat wurde zur Rückstandsanalytik benutzt. Ausgewertet wurden der 
Schlupferfolg, die mittlere Emergenzzeit, die Zahl der Gelege pro Behandlungsstufe und die 
Eizahl pro Gelege. 
 
 
2.4.3 Reproduktionstest  mit  Lumbriculus variegatus 
 
Die Reproduktionsversuche mit L. variegatus wurden über eine Dauer von 28 Tagen durch-
geführt. Im Unterschied zu den Versuchen mit C. riparius wurden 500-ml-
Schraubdeckelgläser benutzt, in die pro Ansatz 40 g Sediment gemäß Abschnitt 2.2 einge-
bracht wurde (Abb. 2.13). Überschichtet wurde mit 200 ml rekonstituiertem Wasser. Die Be-
handlung des Sediments, Analytik, Equilibrationsphase, Ersatz verdunsteten Wassers und 













Abb. 2.13. Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus 
 
 
Pro Replikat wurden zehn L. variegatus eingesetzt. Vier Wochen vor dem Einsatz der Ver-
suchstiere (Tag -28) wurden die Würmer in entsprechender Anzahl mit einem Skalpell hal-
biert. Vorder- und Hinterenden wurden anschließend getrennt in belüfteten Bechergläsern 
mit rekonstituiertem Wasser auf Glasperlen gehalten, bis sich zu Versuchsbeginn an den 2.4 Versuchsaufbau 
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Hinterenden ein neuer Kopf regeneriert hatte. Auf diese Weise war sichergestellt, dass alle 
eingesetzten Würmer bei Versuchsbeginn im selben reproduktiven Stadium waren.  
Nach 28 Tagen wurden die Tiere eingesetzt (Tag 0), nach vierwöchiger Versuchsdauer 
(Tag +28) wurde die Anzahl der Würmer im Sediment bestimmt. Unterschieden wurde dabei 
zwischen „großen“ Würmern, deren Querteilung seit längerer Zeit vollendet war sowie „klei-
nen“ Würmern, Tieren, die sich sichtlich erst vor kurzer Zeit reproduziert hatten. Hierbei wur-
de noch zwischen vollständiger und unvollständiger Vollendung der Vorder- bzw. Hinteren-
denbildung unterschieden. Auch deformierte Tiere, soweit vorhanden, wurden separat regi-
striert. 
 
Im Anschluss an die Auszählung wurde die Biomasse aller Würmer eines Replikates ermit-
telt. Hierzu wurden die Tiere in tarierten Eppendorf
®-Reaktionsgefäßen bei 40 °C im Trok-
kenschrank bis zur Gewichtskonstanz getrocknet und die Biomasse durch Wiegen ermittelt.  
 
Ausgewertet wurden die Gesamtzahl der Würmer, das Verhältnis von großen zu kleinen 
Würmern und die Gesamtbiomasse im Vergleich der Behandlungsstufen. 
 
 
2.4.4 Reproduktionstest  mit Potamopyrgus antipodarum 
 
Die Versuche wurden in 1-Liter-Erlenmeyerkolben durchgeführt (Abb. 2.14). Als Testmedium 
diente das unter 2.3 c) beschriebene rekonstituierte Wasser. Die jeweilige Testsubstanz 
wurde aus einer Stammlösung in der benötigten Menge hinzupipettiert. Pro Behandlungsstu-
fe wurden drei Replikate eingesetzt. Die Kolben wurden über Glaspipetten belüftet. Zweimal 
wöchentlich wurde das Testmedium erneuert und neue Testsubstanz zugegeben. Die Was-















Abb. 2.14. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum 
 
 
Pro Replikat wurden 80 Tiere eingesetzt. Als Auswahlkriterium diente die Schalenhöhe; es 
wurden nur Tiere mit einer Schalenhöhe von mindestens 3,6 mm verwendet. Ab dieser Höhe 
kann davon ausgegangen werden, dass die Schnecken ein Alter erreicht haben, in dem sie 
zur Reproduktion fähig sind. Tiere mit einer Schalenhöhe über 4,5 mm wurden ebenfalls 
aussortiert.  
Im Versuch mit Carbamazepin erfolgten die Auswertungen nach 7, 14,  21 und 28 Tagen. 
Die Intervalle wurden in den Versuchen mit Clofibrinsäure und Ciprofloxacin auf 14, 28 und 
56 Tage verändert, um zu überprüfen, ob sich nach einer längeren Einwirkzeit Effekte 2.4 Versuchsaufbau 
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ergeben, die bei kürzerer Wirkdauer nicht erfasst wurden. Im Versuch mit Fluoxetin wurde 
zur feineren Effekterfassung eine zusätzliche Auswertung nach 21 Tagen durchgeführt. 
Zum Zeitpunkt T0 wurde die Embryonenzahl von 20 zufällig der Zucht entnommenen Tieren 
bestimmt. Dieser Wert diente als Nullwert für den Versuch. An den jeweiligen Auswerttagen 
wurden pro Replikat ebenfalls 20 Tiere entnommen und in 2,5%iger MgCl2-Lösung narkoti-
siert. Als Hilfsparameter wurden zunächst die Schalenhöhe und die Weite der Mundöffnung 
bestimmt. Anschließend wurde die Schale aufgebrochen und die Bruttasche freigelegt. Die 
Embryonen wurden aus der Bruttasche entnommen und getrennt nach beschalten und un-
beschalten Embryonen ausgezählt.  
 






Der Versuch wurde in hitzesterilisierten 50-ml-Glaspetrischalen durchgeführt. Als Testmedi-
um diente autoklaviertes Volvic
®-Wasser. Zugesetzt wurden 0,8 g Tetrahymena-Konzentrat. 
Dieses Konzentrat wurde gewonnen, indem 100 ml Tetrahymena-Kultur bei 1900 rcf sechs 
Minuten lang zentrifugiert wurden. Das überstehende Medium wurde verworfen, das Pellet 
zweimal mit 1 ml Volvic gewaschen und erneut zentrifugiert. Nach dem zweiten Waschgang 
wurde das Pellet in 1 ml Volvic
® aufgenommen und in ein Eppendorf
®-Gefäß überführt. Es 
wurde erneut zentrifugiert, die Wasserphase verworfen und das Konzentrat bis zur Verwen-














Abb. 2.15. Destruentenmikrokosmos 
 
Die Versuchsdauer betrug fünf Tage. An jedem Tag wurden drei Replikate einer Behand-
lungsstufe ausgewertet, somit wurden pro Behandlungsstufe zwölf Replikate eingesetzt. Die 
Versuchssubstanz wurde in benötigter Menge einer Stammlösung entnommen und der Ge-
samtmenge des verwendeten Testmediums zugesetzt. Als Positivkontrolle diente zunächst 
Chrom (als K2Cr2O7). In den Versuchen mit Fluoxetin zeigte sich, dass diese Lösung einen 
zu niedrigen pH-Wert aufwies, daher wurde in den übrigen Versuchsreihen Cadmium (als 
CdSO4) verwendet. Anschließend wurde das Medium mit sterilisierten Messzylindern auf die 
Schalen verteilt. Pro Ansatz wurden zehn B. japonicum zugesetzt. Für die Zugabe von Te-
trahymena musste zunächst das PPY-Medium entfernt werden, da es für B. japonicum un-
verträglich war. Zu diesem Zweck wurden 10 ml aus der Tetrahymena-Stammkultur ent-




® aufgenommen. Pro Versuchsansatz wurden 100 µl dieser Suspension zugefügt. 
Abbildung 2.15 zeigt einen Destruentenmikrokosmos.  
 
Pro Behandlungsstufe wurden täglich drei Replikate ausgewertet. B. japonicum wurde ge-
zählt. Bei einer Blepharismenzahl >400 erfolgte eine Abschätzung, hierzu wurden vier Ali-
quots à 250 µl ausgezählt. Die hieraus gebildete Durchschnittssumme wurde auf den Scha-
leninhalt hochgerechnet, indem mit 120 multipliziert wurde.  
 
Die Entwicklung von T. thermophila wurde indirekt ausgewertet, indem mit einem Mikrotiter-
plattenreader (Multiskan Ascent
®) die Extinktion bei 540 nm gemessen wurde. Hierzu wurde 
der gesamte Versuchsansatz sechs Minuten bei 1900 rcf zentrifugiert, das Pellet in 1 ml 
aufgenommen und in einer 96-Well-Mikrotiterplatte auf fünf Aliquots à 200 µl verteilt. Von 
diesen Aliquots wurde die Extinktion gemessen.  
 






Zur statistischen Auswertung der Daten wurden die Programme stateasy
® und Prism
® für 
Windows XP (Version 4.03, GraphPad Software, San Diego, USA) verwendet.  
 
Zum direkten Vergleich der Mittelwerte aus den Daten zweier Replikate wurde zunächst mit 
den  Testverfahren nach Kolmogorov-Smirnoff und D'Agostino & Pearson (omnibus normali-
ty test) auf Normalverteilung geprüft (5% Irrtumswahrscheinlichkeit). Die Homogenität der 
Varianzen wurde mit dem Bartlett-Test untersucht. Waren die Voraussetzung gegeben, wur-
den die Mittelwerte mit einer einseitigen Varianzanalyse (one-way-ANOVA) verglichen. So-
fern keine Normalverteilung vorlag, die Varianzen inhomogen waren oder die Replikatzahl 
für eine ANOVA zu gering war, wurde der nichtparametrische Kruskall-Wallis-Test benutzt.  
 
Als Post-Hoc-Tests nach einer ANOVA dienten die Verfahren nach Dunnett bzw. Bonferroni.  
Verglichen wurde jede Behandlungsstufe gegen die Kontrolle, bzw., soweit vorhanden, ge-
gen die Lösemittelkontrolle. Sofern ein Kruskall-Wallis-Test durchgeführt wurde, folgte im 
Anschluss ein Dunn-Post-Hoc-Test, mit dem ebenfalls die einzelnen Behandlungsstufen 
gegen die Kontrolle verglichen wurden. Um die statistische Mächtigkeit der Post-Hoc-Tests 
zu erhöhen, wurden nicht alle Ansätze gegeneinander verglichen. 
 
Die EC50 für die Reproduktionstests mit P. antipodarum wurden mit nach folgender Formel 


















⋅ − ⋅ = b ^
EC50
x
2 ln exp C y .  
Hierbei sind:  
 
y =    gemittelte Embryonenzahl 
C =    Embryonenzahl 
x  =    Konzentration 
EC50 =    Konzentration, bei der 50% des untersuchten Effekts auftreten 




Die EmT50 für C. riparius wurde wie folgt berechnet: Die Zahl der geschlüpften Mücken wur-
de gleich 100% gesetzt. Unterschiede in der Schlupfzahl wurden durch Logarithmieren (ln) 









Delogarithmierung der erhaltenen Werte lieferte die EmT50. 
Hierbei sind:  
 
y =  Anzahl geschlüpfter Mücken - getrenntgeschlechtlich und kumuliert 
x =   logarithmierter Schlupfzeitpunkt 
c =   maximaler Schlupferfolg, stets 100%  
b =   Steigung 
EmT50 =   mittlere Emergenzzeit für Männchen und Weibchen 
 
Die EmT50 wurde getrennt für Männchen und Weibchen berechnet. Die statistische Signifi-







Die Analyse wurde durch Dr. Dirk Löffler und Dr. Thomas Ternes an der Bundesanstalt für 
Gewässerkunde vorgenommen. Aus den Sedimentproben wurden Aliquots von 1,5 g ent-
nommen. Diese wurden in einem Zentrifugenrohr in drei Schritten mit organischen Lösemit-
teln im Ultraschallbad extrahiert. Im ersten Extraktionsschritt wurden 5 ml eines Gemischs 
aus Methanol und Ethylacetat (50:50, v:v) benutzt, in den zwei folgenden Schritten je 5 ml 
Ethylacetat. Die Proben wurden 15 Minuten ultraschallbehandelt und anschließend sieben 
Minuten bei 5400 U/min zentrifugiert. Die Extrakte wurden vereinigt und im Stickstoffstrom 
bis zur Trockne eingeengt. Die Extrakte wurden in 3 ml Methanol zurückgelöst und mit 500 
ml Grundwasser verdünnt. Das verwendete Grundwasser war laut LÖFFLER (2003) frei von 
anthropogener organischer Kontamination. Die Proben wurden über Festphasenextraktion 
(Solid Phase Extraction, SPE) nach der Methode von Ternes angereichert (TERNES 2001, 
TERNES ET AL. 2001); die Anreicherung diente zugleich als Reinigungsschritt. Zur Anreiche-
rung wurden die mit Grundwasser verdünnten Proben, soweit erforderlich, mit 3,5 molarer 
H2SO4 auf einen neutralen pH-Wert (7,0–7,5) eingestellt. Als Surrogatstandard diente 10,11-
Dihydrocarbamazepin (Alltech, USA). Angereichert wurde mit Glaskartuschen, die manuell 
mit 500 mg RP-C18ec-Material (ICT, Bad Homburg) gefüllt wurden. Vor der Anreicherung 
wurden die Kartuschen mit 6 ml n-Hexan, 2 ml Aceton, 10 ml Methanol und 10 ml Grund-
wasser konditioniert. Die Proben wurden mit einer Fließgeschwindigkeit von 20 ml/min auf 
die Kartuschen gegeben. Die Kartuschen wurden anschließend eine Stunde im Stickstoff-
strom getrocknet und mit 4 x 1 ml Methanol eluiert. Das Eluat wurde zur Trockne eingeengt 
und schließlich in 50 µl Methanol und 450 µl Phosphatpuffer (20 mM KH2PO4/K2HPO4, pH 7) 
aufgenommen.  
Die Proben wurden auf einem Agilent 1100 HPLC System bei 25°C mit anschließender Fil-
tration aufgetrennt (Trennsäule: 100×4,6 mm Chromolith Performance RP-18ec 100, Merck, 2.6 Rückstandsanalytik 
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Darmstadt). Als Eluent A diente ein Gemisch aus 100 ml Acetonitril und 900 ml Wasser mit 5 
mmol/L Ammoniumacetat (pH 5,7). Eluent B bestand aus 40% Eluent A und 60% Acetonitril. 
Eluent A wurde zwei Minuten gehalten, in einem linearen Gradienten wurde sodann zu 
100% Eluent B übergegangen, dann wiederum binnen 0,5 min zurück zu 100% Eluent A, der 
dann für 6,5 Minuten gehalten wurde. Es wurde eine Fließgeschwindigkeit von 1 ml/min ge-
wählt. Das Einspritzvolumen war immer 10 µl. Carbamazepin wurde auf einem API 4000 
triple stag quadrupole-Massenspektrometer mit Turbo-Elektrospray-Ionisierung analysiert.   
Die Wiederfindungsraten wurden relativ zu einem nicht angereicherten Standard berechnet; 
sie lagen zwischen 102% und 125%. In jeder Kalibration wurden eine Blindprobe und eine 
definierte Probe benutzt. Das Quantifizierungslimit war als zweitniedrigster Punkt in der li-





Die Analyse erfolgte ebenfalls durch Dr. Dirk Löffler und Dr. Thomas Ternes an der Bundes-
anstalt für Gewässerkunde. Die Proben wurden zuerst filtriert (Spartan-Filter, 0,45 µm Po-
renweite). Eine Anreicherung war nicht erforderlich. Die Analyse erfolgte an einem Perkin-
Elmer HPLC-System (Series 200 in-line degasser mit quarternärer Pumpe, AS-2000a-
Autosampler). Es wurde eine 125 x 3 mm LiChrospher® RP-18-Säule verwendet (Merck, 
Darmstadt), die Temperatur der Säule wurde bei 25 °C gehalten. Das Einspitzvolumen be-
trug 50 µl. Die mobile Phase bestand aus Acetonitril und Milli-Q-Wasser, dass auf einen pH 
von 2,9 eingestellt wurde. Zu Beginn der Analyse bestand die mobile Phase aus 40% Aceto-
nitril und 60% Milli-Q-Wasser, nach 3 Minuten erfolgte ein Übergang zu 100% Acetonitril, 
nach 18 Minuten wurde zum ursprünglichen Gemisch zurückgekehrt. Die Retentionszeit 
betrug 9,7 Minuten. Die Anreicherungsgrenze lag bei 0,04 µg/l, die absolute Wiederfindungs-
rate bei 71 ± 7%. Das Precursor-Ion wurde bei 127,0 m/z detektiert, das Produkt-Ion bei 85,1 





Die Analyse erfolgte durch Dr. Rainer Trittler und Prof. Dr. Klaus Kümmerer am Institut für 
Umweltmedizin der Universitätsklinik Freiburg. Die Sedimentproben wurden zunächst 15 
Minuten lang im Ultraschallbad mit 1 N Salzsäure extrahiert. Diese Extrakte und die Was-
serproben wurden vor der Festphasenextraktion zunächst 10 Minuten bei 1900 rcf zentrifu-
giert, dann dreimal mit abnehmender Porenweite über Cellulosefilter filtriert. 
 
Anschließend erfolgte eine Festphasenextraktion an Chromabond®-C18 LV Polypropylen-
säulen (500 mg Sorbens, 15 ml Reservoir). Die Säulen wurden zuvor mit 4 ml Methanol und 
4 ml Probenmatrix konditioniert. Anschließend wurden die Kartuschen mit 4 ml Methanol 
eluiert. Das Eluat wurde im Stickstoffstrom auf ca. 0,5 ml eingeengt und in HPLC-Vials über-
führt. Zur Erfassung des eluierten Ciprofloxacins wurde das ursprüngliche Eluatgefäß noch 
zweimal mit 0,5 ml Methanol gespült, zur Lösung an den Wänden befindlicher Reste erfolgte 
eine kurze Ultraschallbehandlung. Die insgesamt 1,5 ml Methanol wurden zur Trockne ein-
geengt, der Rückstand in 1 ml Aqua demin. aufgenommen. Die Analyse erfolgte nach der 
Methode von KÜMPEL ET AL. (1999). Die Nachweisgrenze betrug 100 ng/ml. 
 






Die Rückstandsanalytik wurde von der Medizinisches Labor Bremen GmbH durchgeführt. 
Wasserproben aus dem P. antipodarum-Reproduktionstest (entnommen beim Wasserwech-
sel direkt nach Zugabe des Testmediums sowie nach 24, 48 und 72 Stunden) und dem Le-
benszyklustest mit C. riparius sowie methanolische Sedimentextrakte (zu Testbeginn und  
-ende entnommen) wurden untersucht. Die Sedimentproben wurden im Verhältnis 1:1 mit 
Methanol überschichtet und eine Stunde im Ultraschallbad extrahiert.  Die Proben wurden 
auf einer HPLC-Säule,  Chromolith Speed ROD C18 5 µm 50 x 4,6 mm, aufgetrennt. Als mo-
bile Phase diente ein Gemisch aus Acetonitril und 5 mM Essigsäure (36:64, v/v), das mit 
Ammoniak auf pH 3,9 eingestellt wurde. Die Durchflussgeschwindigkeit betrug 1 ml/min. 
Anschließend wurden die Proben mit einem API 4000 Massenspektrometer mit Turbo-Ion-
Spray-Interface und positivem MRM-Modus analysiert. Bei einer Retentionszeit von zwei 
Minuten erfolgte die Trennung des Fluoxetin-Molekülions bei 310,1 m/z, Trennung des 
Fragmentions bei 148,1 m/z. Wurde eine Retentionszeit von 1,8 Minuten benutzt, lagen die-
se Werte bei 296,1 m/z und 134,1 m/z. In der Analyse wurden die Fragmentionen quantifi-
ziert. Die Validierungsdaten wurden vom Labor wie folgt mitgeteilt: In einem linearen Bereich 
von 5−500 µl/min betrug die Bestimmungsgrenze 0,6 µg/l. Die serielle Präzision lag bei 
11,4%, die Wiederfindungsrate betrug 111%. 
 3. Ergebnisse 
 






Die Serie I wurde am 01.06.2002 mit der Belastung der Sedimente begonnen. Am 
15.06.2002 wurden die Larven eingesetzt.  
 
1.) Emergenz  
 



































Abb. 3.1. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie I, 
  Emergenz. Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple Comparison Test,  
  Ì = p < 0,05; ÌÌ = p < 0,01. Je 4 Replikate à 20 Larven 
 
Abbildung 3.1 zeigt in Kontrolle, Lösemittelkontrolle und den Behandlungsstufen 0,16 mg/kg 
TG und 0,8 mg/kg TG Emergenzraten zwischen 88% und 92%. Die Abweichungen zwischen 
diesen Gruppen sind nicht statistisch signifikant. Ab der nächsten Behandlungsstufe, 
4 mg/kg TG, ist mit einem  Einbruch auf nur noch 47,5 % Emergenz erstmalig ein signifikan-
ter Unterschied zur Lösemittelkontrolle festzustellen, in den folgenden Konzentrationen ent-
wickeln sich keine Imagines mehr. Somit ergibt sich eine NOEC (No Observed Effect Con-
centration) von 0,8 mg/kg TG und eine LOEC (Lowest Observed Effect Concentration) von 
4 mg/kg TG. Die EC10 beträgt 0,07 mg/kg TG, die EC50 0,16 (0,13 – 0,19) mg/kg TG. 
 
 
2.) Schlupfverlauf, EmT50 und Geschlechterverhältnis 
 
Schlupfverlauf und EmT50 zeigen sich in ähnlicher Weise verändert wie Emergenz und Ge-
schlechterverhältnis, wie aus den Abbildungen 3.2 A-C ersichtlich ist.  
 
Die Parameter Schlupfverlauf und EmT50 unterscheiden sich in den beiden Kontrollen sowie 
in den ersten beiden Behandlungsstufen nicht wesentlich. In der Behandlungsstufe 4 mg 
Carbamazepin/kg Sediment setzt der Schlupf deutlich später ein (Abb. 3.2 A) und verläuft - 
im Gegensatz zu den sigmoiden Kurven der anderen Behandlungsstufen - in annähernd 
  343.1 Chironomus riparius 
 
linearer Form. Die EmT50 ist entsprechend, jedoch nicht signifikant, erhöht (Abb. 3.2 B), sie 
liegt mit 21,1 Tagen deutlich über der EmT50 der Lösemittelkontrolle, die 16,9 Tage beträgt.  
 
 

























































































































Abb. 3.2. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie I.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
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Dieser Befund ist sowohl bei Auftragung der Gesamt-EmT50 sichtbar, als auch bei getrennter 
Auftragung nach Männchen und Weibchen. Die EmT50 verringert sich in statistisch nicht 
signifikanter Weise leicht in den Behandlungsstufen 0,16 und 0,8 mg/kg TG (Abb. 3.2 C). 
Ursache hierfür ist vor allem der geringfügig (nicht signifikant) frühere Schlupf der Weibchen. 
In der Behandlungsstufe 4 mg/kg TG schlüpfen Männchen und Weibchen jeweils fast vier 
Tage später als in der Lösemittelkontrolle.  
 
Das Geschlechterverhältnis geht aus Tabelle 3.1 hervor: 
 
 
Tabelle 3.1.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie I. Geschlechterverhältnis  
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w [± SD] 
C 
SC 
0,16 mg/kg TG 
0,8 mg/kg TG 
4 mg/kg TG 
46,7 ± 13,2 
46,0 ± 11,5 
48,1 ± 14,1 
49,0 ± 8,1 
68,9 ± 9,7 
53,2 ± 13,2 
54,0 ± 11,5 
51,9 ± 14,1 
51,0 ± 8,1 
31,1 ± 9,6 
0,99 ± 0,49 
0,91 ± 0,37 
1,04 ± 0,56  
0,99 ± 0,29 
2,45 ± 0,99 
 
 
Es zeigt sich in den Behandlungsstufen C, SC, 0,16 mg/kg TG und 0,8 mg/kg TG ein nahezu 
ausgeglichenes Geschlechterverhältnis mit geringfügig mehr weiblichen als männlichen Tie-
ren. Mit Einsetzen von im Einzelnen zu diskutierenden Effekten des Carbamazepins zeigt 
sich neben einem Einbruch in der Emergenzrate auch eine Verschiebung dieses Verhältnis-
ses: In der Behandlungsstufe 4 mg/kg TG schlüpfen nur noch halb so viele Mücken wie in 
den anderen Behandlungsstufen. Vor allem schlüpfen dort nur halb so viele Weibchen wie 
Männchen. Die geringere Zahl an Weibchen macht 2/3 des gesamten Verlustes aus, der 
Rückgang bei den Männchen 1/3.  
 
 
3.) Fekunditätsparameter  
 
Die Tabelle 3.2 gibt die Zahl der Gelege pro Weibchen, die Eizahl pro Gelege und die durch-
schnittliche Anzahl der Gelege pro Behandlungsstufe wieder: 
 
Tabelle 3.2.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie I. Für die Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen      
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege 





0,16 mg/kg TG 
0,8 mg/kg TG 
4 mg/kg TG 
0,57 ± 0,25 
0,45 ± 0,09 
0,52 ± 0,12 
0,31 ± 0,32 
0,26 ± 0,34 
393 ± 86 
387 ± 66 
381 ± 52  
329 ± 133 







Carbamazepin löst in diesem Ansatz keine Veränderungen der Zahl der Gelege pro Weib-
chen aus (Abb. 3.3 A). In den Kontrollen und den Behandlungsstufen 0,16 mg/kg TG sowie 
0,8 mg/kg TG liegen keine Unterschiede in der durchschnittlichen Anzahl der Gelege vor. 
Die Behandlungsstufe 4 mg/kg TG weist  eine geringere Gelegezahl auf (Tabelle 3.2). Durch 
die hohe Standardabweichung ist dieser Unterschied jedoch nicht signifikant.  
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Abb. 3.3. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  Serie I. 
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 




Die Eizahl pro Gelege ist statistisch nicht signifikant verschieden (Abb. 3.3 B). Bis auf die 
Behandlungsstufe 0,8 mg/kg TG sind die Zahlen fast gleich. In dieser Behandlungsstufe ist 
eine etwas geringere Eizahl an zu verzeichnen. 
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Die Anzahl der Gelege ist in den Kontrollen und der ersten Behandlungsstufe kaum ver-
schieden (Abb. 3.3 C). In der Behandlungsstufe 0,8 mg/kg zeigt sich bereits eine trotz annä-
hernd gleicher Zahl an Weibchen deutlich verringerte Zahl an Gelegen. In der nächsthöhe-
ren Behandlungsstufe werden, bedingt durch die deutlich geringere Zahl an Mücken, nur 




Die Serie II wurde am 15.08.2002 begonnen. Die Konzentrationen wurden gegenüber der 
Serie I verringert, um den Wirkbereich der Substanz genauer erfassen zu können. Je 20 
Larven wurden am 14., 16. und 18.09.2002 in die Versuchsgefäße eingebracht. Die längere 
Alterungsphase und der versetzte Einsatz wurde notwendig, da über eine längere Phase aus 
der Mückenzucht nicht ausreichend Eigelege entnommen werden konnten. Bei der Berech-
nung der EmT50 wurde dieser Umstand berücksichtigt.  
 
1.) Emergenz   































Abb. 3.4. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie II,  
Emergenz. Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple Comparison Test. Ì = p < 0,05 
Je 4 Replikate à 20 Larven  
  
Die Emergenz ist in Abbildung 3.4 dargestellt. Bei Kontrolle und Lösemittelkontrolle sind je 
ein Replikat komplett ohne Schlupf geblieben und wurden nicht in die Auswertung der Er-
gebnisse aufgenommen. Signifikante Differenzen zur Lösemittelkontrolle treten in allen Be-
handlungsstufen, in denen Mücken schlüpften, nicht auf. Auffällig sind die im Vergleich zur 
Serie I grundsätzlich niedrigeren Schlupfraten. Die Schlupfrate der Lösemittelkontrolle liegt 
lediglich bei 66,7%. Dieser Wert beruht jedoch auf dem stark abweichenden Ergebnis eines 
einzelnen Replikats. Ab einem Carbamazepingehalt von 2,5 mg/kg TG erfolgt kein Schlupf 
mehr. Somit liegt die tatsächliche LOEC für Carbamazepin niedriger als in Serie I. Die EC10 
beträgt 0,14 mg/kg TG, die EC50 0,19 (0,18 – 0,21) mg/kg TG. 
  
 
2.) Schlupfverlauf,  EmT50 und Geschlechterverhältnis  
 
Der Schlupfverlauf weist keine Besonderheiten auf (Abb. 3.5 A). Bei allen Ansätzen, in de-
nen Mücken schlüpfen, beginnt dies zwischen Tag 14 und 15. Alle Ansätze erreichen ihre 
jeweilige maximale Emergenz in nicht signifikant verschiedener Geschwindigkeit. Lediglich 
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mit dem Erreichen der Emergenzmaxima trennen sich die Kurven, sie verlaufen jedoch nach 
Erreichen des Maximums weitgehend parallel. 
 
 


























































































































Abb. 3.5. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie II.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
 
 
Auch bei der Auswertung der EmT50 ergeben sich keine Auffälligkeiten (Abb. 3.5 B). Es wur-
den sowohl die EmT50 für die Gesamtschlupfzahlen ermittelt, als auch die getrennten EmT50 
für Männchen und Weibchen (Abb. 3.5 C). 
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Betrachtet man die EmT50 für Männchen und Weibchen gemeinsam, so zeigen sich keine 
signifikanten Unterschiede. In sämtlichen Ansätzen sind mit nur wenigen Stunden Unter-
schied 50% der Mücken am Tag 17 geschlüpft.  
 
Bei getrennter Auftragung der EmT50 nach Männchen und Weibchen ergibt sich ein stärker 
divergierender Verlauf, der jedoch zum Teil nur aus der Skalierung resultiert. Die einzige 
wirklich starke, wenn auch nicht signifikante Abweichung liegt bei den Weibchen in der Be-
handlungsstufe 0,625 mg/kg TG, worin die Emergenzzeit um fast zwei Tage erhöht ist. Auch 
hier ist jedoch eine Abweichung in einem Einzelreplikat der Grund. Sämtliche anderen 
EmT50 differieren relativ zur Lösemittelkontrolle um maximal 24 h. Keiner der Unterschiede 
ist signifikant. 
 
Tabelle 3.3 zeigt einen Überblick über die Geschlechterverhältnisse in den einzelnen Be-
handlungsstufen.  
 
Tabelle 3.3.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie II. Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest. 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
SC 
0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
50,3 ± 18,1 
48,1 ± 3,2 
59,8 ± 27,0 
59,9 ± 10,9 
49,9 ± 18,1 
51,9 ± 3,2 
40,2 ± 27,0 
40,1 ± 10,9 
1,17 ± 0,66 
0,99 ± 0,12 
2,79 ± 2,97 
1,68 ± 0,91 
 
Dem praktisch ausgeglichenen Geschlechterverhältnis in den beiden Kontrollansätzen steht 
eine Verringerung des Weibchenanteils in den belasteten Ansätzen gegenüber. Dies ist je-
doch jeweils einem niedrigen Einzelwert in je einem Replikat geschuldet. Als NOEC für den 
Parameter Emergenz ergibt sich somit ein Carbamazepingehalt von 1,25 mg/kg TG, als 




Tabelle 3.4 stellt zunächst die Zahl der Gelege pro Weibchen, die Eizahl pro Gelege und die 
durchschnittliche Anzahl der Gelege pro Behandlungsstufe im Überblick dar:  
 
Tabelle 3.4.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie II. Für die Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen      
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege  





0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
0,56 ± 0,21 
1,13 ± 0,78 
0,92 ± 0,17 
0,84 ± 0,37 
499 ± 71 
494 ± 86 
455 ± 117 







Carbamazepin löst, wie auch in Serie I, keine Veränderungen der Zahl der Gelege pro 
Weibchen aus (Abb. 3.6 A). Die Zahl der Gelege pro Weibchen ist in der unbehandelten 
Kontrolle zwar im Vergleich mit den anderen Ansätzen erniedrigt, jedoch nicht signifikant 
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Abb. 3.6. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
Serie II.    
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 




Die Zahl der Eier pro Gelege präsentiert sich mit steigender Carbamazepinkonzentration als 
leicht rückläufig (Abb. 3.6 B). Ein ähnliches Bild bietet sich in Versuchsserie I. Dort, wie auch 
hier, sind die Unterschiede jedoch statistisch nicht signifikant.  
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Die Summe der Gelege pro Behandlungsstufe zeigt ebenfalls keinen Effekt, der sichtlich mit 
Carbamazepin in Zusammenhang steht. Lediglich die Weibchen der Kontrolle, zahlenmäßig 
nicht weniger als in den übrigen Ansätzen, erweisen sich als weniger fruchtbar (Abb. 3.6 C). 
In der Lösemittelkontrolle und den mit 1,25 mg/kg TG Carbamazepin belasteten Ansätzen 
wurden in summa exakt gleich viele Gelege produziert, in den mit 0,625 mg/kg TG belaste-




Die Serie III wurde am 13.11.2002 begonnen. Je 20 Larven wurden am 25.11.2002 in die 
Versuchsgefäße eingebracht.  
 
1.) Emergenz   
 






































Abb. 3.7. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie III.  
Emergenz. One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple Comparison Test, 
Ì = p < 0,05; ÌÌ = p < 0,01. Je 4 Replikate à 20 Larven 
 
Die Emergenz ist in Abbildung 3.7 dargestellt. In der Kontrolle und in der Behandlungsstufe 
0,625 mg/kg TG ist je ein Replikat komplett ohne Schlupf geblieben und wurde nicht in die 
Auswertung der Ergebnisse aufgenommen. Signifikante Differenzen zur Lösemittelkontrolle 
treten bis einschließlich zur Behandlungsstufe 0,625 mg/kg TG nicht auf. Ab der Behand-
lungsstufe 1,25 mg/kg TG ist die Emergenz signifikant erniedrigt, ab 5 mg/kg TG erfolgt kein 
Schlupf mehr. Der NOEC beträgt somit 0,625 mg/kg TG, der LOEC 1,25 mg/kg TG. Die EC10 
beträgt 0,234 mg/kg TG, die EC50 0,21 (0,19 – 0,23) mg/kg TG. 
 
 
2.) Schlupfverlauf, EmT50 und Geschlechterverhältnis 
 
Der Schlupfverlauf weist, wie in den vorangegangenen Versuchsserien, keine Besonderhei-
ten auf (Abb. 3.8 A). Bei allen Ansätzen, in denen Mücken schlüpfen, beginnt dies zwischen 
Tag 14 und 15.  Alle Ansätze erreichen ihre jeweilige maximale Emergenz in nicht signifikant 
verschiedener Geschwindigkeit. In der Behandlungsstufe 0,625 mg/kg TG erfolgt die Emer-
genz langsamer, was sich an der flacher verlaufenden Kurve bemerkbar macht. 
  
Betrachtet man die EmT50 der einzelnen Behandlungsstufen, so fällt lediglich der um drei 
Tage geringere Wert für die Lösemittelkontrolle auf. Sämtliche anderen Werte unterscheiden 
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sich nicht signifikant um maximal einen halben Tag (Abb. 3.8 B). Für die Behandlungsstufe 
































































































































Abb. 3.8. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie III.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
 
 
Ein vergleichbares Bild bietet auch die getrennte Betrachtung der EmT50 für Männchen und 
Weibchen (Abb. 3.8 C). In der Kontrolle und in der Behandlungsstufe 0,625 mg/kg TG erfolgt 
der Schlupf mit vergleichbaren Abständen zwischen Männchen und Weibchen. Die einzel-
nen Zeiten sind ebenfalls vergleichbar. Bei der Lösemittelkontrolle macht sich der bereits in 
der allgemeinen Übersicht zu sehende frühere Schlupf erneut bemerkbar, auch ist der Ab-
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stand zwischen Männchen und Weibchen geringer. Die beobachteten Unterschiede sind 
nicht signifikant. 
 
Tabelle 3.5 gibt einen Überblick über die Geschlechterverhältnisse in den einzelnen Behand-
lungsstufen.  
 
Tabelle 3.5.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie III. Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest. 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
SC 
0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
2,5 mg/kg TG 
35,9 ± 5,83 
54,7 ± 10,4 
45,9 ± 19,2 
55,6 ± 9,62 
66,7 ± 57,7 
64,1 ± 5,83 
45,3 ± 10,4 
54,4 ± 19,2 
44,4 ± 9,62 
33,3 ± 57,7 
0,57 ± 0,14 
1,30 ± 0,55 
0,98 ± 0,60 




Aufgrund starker Schwankungen in den einzelnen Replikaten liegen in der unbehandelten 
Kontrolle vergleichsweise hohe Weibchenanteile vor. Die Lösemittelkontrolle und die Be-
handlungsstufe 1,25 mg/kg TG weisen Geschlechterverhältnisse auf, die mit den beiden 





In Tabelle 3.6 sind die Zahl der Gelege pro Weibchen, die Eizahl pro Gelege und die durch-
schnittliche Anzahl der Gelege pro Behandlungsstufe im Überblick dargestellt:  
 
 
Tabelle 3.6.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie III. Für die Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen      
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege         





0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
0,50 ± 0,07 
0,43 ± 0,12 
0,60 ± 0,16 
0,75 ± 0,35 
581 ± 126 
439 ± 131 
555 ± 171 







Wie in den vorangegangenen Versuchsserien weicht die Anzahl der pro Weibchen produ-
zierten Gelege nicht signifikant voneinander ab (Abb. 3.9 A).  
 
Die Eizahl pro Gelege in der Lösemittelkontrolle ist deutlich niedriger als in allen anderen 
Ansätzen (Abb. 3.9 B). Zur unbehandelten Kontrolle und zum Ansatz 1,25 mg/kg TG  ergibt 
sich eine signifikante Differenz, die Behandlungsstufe 0,625 mg/kg TG differiert nicht signifi-
kant. Bis auf die Lösemittelkontrolle zeigen alle Ansätze gegenüber den bisherigen Ver-














































































































































Abb. 3.9. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie III.  
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 
One-Way-Anova bzw. Kruskal-Wallis-Test mit Dunnett- bzw. Dunn’s Multiple-




In den ersten drei Ansätzen zeigen sich nur geringfügige Unterschiede in den Gelegezahlen. 
(Abb. 3.9 C) In der Behandlungsstufe 1,25 mg/kg TG sind nur wenige Weibchen geschlüpft, 
dementsprechend auch deutlich weniger Gelege vorhanden. 
 




Die Versuchsserie IV wurde am 13.09.2002 begonnen. Am 27.02.2002 wurden pro Ansatz je 
20 Larven eingesetzt. Um mögliche zusätzliche Effekte einer erhöhten Temperatur zu unter-











































Abb. 3.10.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin. Serie IV.  
  Emergenz   One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple Comparison Test.  
  Ì = p < 0,05; ÌÌ = p < 0,01. Je 4 Replikate à 20 Larven. 
 
 
Die Emergenz weist ein den vorangegangenen Versuchsserien vergleichbares Bild auf (Abb. 
3.10). Ab der Behandlungsstufe 1,25 mg/kg TG sind die Differenzen zur Lösemittelkontrolle 
statistisch signifikant. In den Behandlungsstufen 5 und 10 mg/kg TG erfolgt kein Schlupf 
mehr. Die EC10 beträgt 0,234 mg/kg TG, die EC50 0,28 (0,26 – 0,30) mg/kg TG. 
 
 
2.) Schlupfverlauf, EmT50 und Geschlechterverhältnis 
 
 
Der Schlupf setzt, verglichen mit den vorangegangenen Versuchsreihen, deutlich früher ein 
(Abb. 3.11 A). Bei allen Ansätzen, in denen Mücken schlüpfen, beginnt dies am Tag 11.  In 
Kontrolle und Lösemittelkontrolle sowie der ersten Behandlungsstufe wird die jeweilige ma-
ximale Emergenz in nicht signifikant verschiedener Geschwindigkeit erreicht. In der folgen-
den Stufe, 1,25 mg/kg TG, zeigt die Kurve eine − nicht signifikant − geringere Schlupfge-
schwindigkeit, sie verläuft deutlich flacher. 
 
Betrachtet man in diesem Zusammenhang die EmT50 der einzelnen Behandlungsstufen, so 
spiegelt sich dieser Trend wider (Abb. 3.11 B). Die Werte der ersten drei Behandlungsstufen 
liegen annähernd auf einer Linie. Der Wert für die Behandlungsstufe 1,25 mg/kg TG liegt mit 
gut zwei zusätzlichen Tagen merklich höher.  
 
Die Betrachtung der EmT50 getrennt nach Männchen und Weibchen (Abb. 3.11 C) löst dies 
noch näher auf. Während in Kontrolle, Lösemittelkontrolle und der ersten Behandlungsstufe 
Männchen und Weibchen fast in gleichen Abständen schlüpfen, setzt in der Behandlungs-
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stufe 1,25 mg/kg TG der Schlupf der Weibchen deutlich später ein, dies begründet auch die 
Verzögerung in der Gesamtemergenz. 
 
 





















































































































Abb. 3.11.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
Serie IV.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
 
Das Geschlechterverhältnis ist im Wesentlichen ausgeglichen (Tab. 3.7). In der unbehandel-
ten Kontrolle liegt ein leichter Weibchenüberschuss vor, die beiden folgenden Behandlungs-
stufen zeigen ein völlig ausgeglichenes Geschlechterverhältnis bzw. einen leicht erhöhten 
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Männchenanteil. Mit der niedrigen Emergenz in der Behandlungsstufe 1,25 mg/kg geht auch 
ein verhältnismäßig höherer Anteil an Weibchen einher. In der Behandlungsstufe 2.5 mg/kg 
TG ist lediglich ein Männchen geschlüpft. 
 
Tabelle 3.7.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie IV. Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
SC 
0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
2,5 mg/kg TG 
43,7 ± 3,63 
50,8 ± 11,3 
53,9 ± 6,95 
37,6 ± 16,1 
100,0 ± 0,0 
56,3 ± 3,63 
49,2 ± 11,3 
46,1 ± 6,95 
62,4 ± 16,1 
 
0,78 ± 0,11 
1,14 ± 0,59 
1,21 ± 0,36 






In Tabelle 3.8 sind die Zahl der Gelege pro Weibchen, die Eizahl pro Gelege und die durch-
schnittliche Anzahl der Gelege pro Behandlungsstufe im Überblick dargestellt.  
 
Tabelle 3.8.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
  Serie IV. Für die Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen 
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege 





0,625 mg/kg TG 
1,25 mg/kg TG 
0,14 ± 0,08 
0,17 ± 0,12 
0,33 ± 0,16 
0,14 ± 0,0 
85,3 ± 60,5 
146 ± 92,6 
104 ± 61,0 







Die Zahl der Gelege pro Weibchen ist deutlich geringer als in den vorangegangenen Ver-
suchsreihen. So werden in der unbelasteten Kontrolle nur zwei Gelege produziert, obwohl 
insgesamt 39 Weibchen geschlüpft sind, in der Lösemittelkontrolle sind es zwei Gelege bei 
33 Weibchen; ähnlich drastische Zahlen zeigen auch die anderen Behandlungsstufen. Wie 
zuvor jedoch weichen die Zahlen der einzelnen Behandlungsstufen nicht signifikant vonein-
ander ab (Abb. 3.12 A). 
   
Wie sich aus Abbildung 3.12 B ergibt, ist die Eizahl pro Gelege ebenfalls gegenüber den 
anderen Versuchsreihen deutlich erniedrigt. Kein Gelege enthält mehr als 260 Eier, im Ver-
gleich zu mehr als doppelt so hohen Zahlen in den vorangegangenen Ansätzen. Aufgrund 
der hohen Standardabweichungen ist keiner der Werte signifikant von der Lösemittelkontrol-
le verschieden (Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p>0,05). In der 
Behandlungsstufe 1,25 mg/kg TG wurde lediglich ein Gelege produziert.  
 
Abbildung 3.12 C zeigt noch einmal den Rückgang der Fruchtbarkeit in sämtlichen Ansät-
zen. Nirgends werden mehr als drei Gelege produziert. Dies steht in deutlichem Gegensatz 
zu den vorangegangenen Versuchsreihen, in denen 15 bis 25 Gelege pro Behandlungsstufe 
vorlagen. Zu beachten ist, dass die Anzahl der Weibchen sich im Vergleich zu den vorigen 

























































































































Abb. 3.12.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Carbamazepin.  
Serie IV.  
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 













Der Versuch wurde am 16.02.2003 mit dem Ansatz der Testsedimente begonnen. Nach 




1.) Emergenz   






























Abb. 3.13.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.  Emer- 
  genz und Geschlechterverhältnis. Je 4 Replikate à 20 Larven. 
 
Abbildung 3.13 stellt die Schlupferfolge in den einzelnen Behandlungsstufen dar. Mit Emer-
genzraten von durchgehend 70 % und mehr sind die Schlupferfolge nicht signifikant ver-
schieden (One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple-Comparison-Test, p>0,05). Auftretende 
hohe Standardabweichungen gehen jeweils auf stark differierende Schlupfraten in einem 
einzelnen Replikat zurück.  
 
 
2.) Schlupfverlauf,  EmT50 und Geschlechterverhältnis 
 
Schlupfverlauf wie EmT50 verlaufen weitgehend gleichförmig. Die Kurven (Abb. 3.14 A-C) 
zeigen für die unbehandelte Kontrolle und die belasteten Ansätze einen fast identischen 
Schlupfverlauf. Auch die EmT50, sowohl in der zusammenfassenden Berechnung als auch 
bei Berechnung getrennt nach Männchen und Weibchen, weichen nicht signifikant vonein-
ander ab. Die Unterschiede betragen maximal einen Tag. Auffällig ist lediglich die Lösemit-
telkontrolle. Die Schlupfkurve verläuft weniger steil und ist um einen Tag nach hinten ver-
schoben. Bei Betrachtung der EmT50 bestätigt sich dieses Bild. Besonders auffällig ist der 
deutlich verzögerte Schlupf der Weibchen, der in der Summe ursächlich für die Verschie-
bung ist (Abb. 3.14 B, C). 
 
Die weitere Betrachtung der EmT50 zeigt keine Auffälligkeiten. Aus Abbildung 3.14 B geht 
hervor, dass sämtliche Werte durchgehend auf einem Niveau liegen, die Unterschiede 






















































































































Abb. 3.14.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
 
 
Dies ändert sich bei Betrachtung der EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen eben-
so nicht. Abbildung 3.14 C zeigt, dass auch hier praktisch in allen Ansätzen Männchen und 
Weibchen fast zur gleichen Zeit und in fast den gleichen Abständen schlüpfen. Aus diesem 
Rahmen fällt lediglich die Lösemittelkontrolle heraus. Vor allem aber die Weibchen schlüpfen 
deutlich später als der allgemeine Durchschnitt. Für die Männchen gilt dies nur in geringe-
rem Maße. Ein leicht abweichender Trend ergibt sich auch für die Behandlungsstufe 
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0,3 mg/kg TG; hier schlüpfen besonders die Männchen leicht verspätet. Es zeigt sich jedoch 
nirgends ein signifikanter Unterschied. 
 
Das Geschlechterverhältnis ist überwiegend ausgeglichen (Tab. 3.9).  Der auffallend große 
Überschuss an Männchen in der Behandlungsstufe 0,1 mg/kg TG ist Folge eines Einzelerei-
gnisses: Im vierten Replikat schlüpfte lediglich ein Weibchen. 
 
Tabelle 3.9.   Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
  Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
SC 
0,1 mg/kg TG 
0,3 mg/kg TG 
0,9 mg/kg TG 
2,7 mg/kg TG 
8,1 mg/kg TG  
49,0 ± 11,4 
47,2 ± 6,75 
62,0 ± 19,6 
51,2 ± 11,9 
44,0 ± 10.0 
48,6 ± 14,4 
44,0 ± 9,14 
51,0 ± 11,4 
52,8 ± 6,75 
38,0 ± 19,6 
48,8 ± 11,9 
56,0 ± 10,0 
51,4 ± 14,4 
56,0 ± 9,14 
1,05 ± 0,54 
0,92 ± 0,24 
2,69 ± 2,92 
1,12 ± 0,41 
0,83 ± 0,35 
1,07 ± 0,61 






Tabelle 3.10 gibt einen Überblick über die für die Eigelege ermittelten Parameter. 
 
Tabelle 3.10. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure. Für  
  die Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen 
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege 





0,1 mg/kg TG 
0,3 mg/kg TG 
0,9 mg/kg TG 
2,7 mg/kg TG 
8,1 mg/kg TG 
0,75 ± 0,12 
0,55 ± 0,06 
0,64 ± 0,31 
0,56 ± 0,17 
0,64 ± 0,32 
0,62 ± 0,05 
0,52 ± 0,22 
394 ± 206 
462 ± 108 
450 ± 118 
444 ± 141 
470 ± 125 
407 ± 144 










Die Zahl der Gelege pro Weibchen ist in Abbildung 3.15 A dargestellt. Auch wenn die Werte 
stark schwanken, sind doch weder untereinander noch im Vergleich zur Lösemittelkontrolle 
signifikante Unterschiede feststellbar. Die niedrige Zahl der Gelege pro Weibchen in der 
Lösemittelkontrolle resultiert aus der grundsätzlich niedrigen Emergenz in diesen Ansätzen.  
 
Wie aus Tabelle 3.10 ersichtlich, weist lediglich die unbehandelte Kontrolle eine deutlich 
niedrigere durchschnittliche Eizahl pro Gelege auf. Abbildung 3.15 B zeigt, dass dieser nied-
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Abb. 3.15.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 
One-Way-Anova bzw. Kruskal-Wallis-Test mit Dunnett- bzw. Dunn’s Multiple-
Comparison-Test.  
 
In den übrigen Ansätzen wurden annähernd gleich große Gelege produziert, die sich nur um 
wenige Dutzend Eier unterscheiden.   
 
In der Lösemittelkontrolle sowie in den Ansätzen 0,1 mg/kg TG und 0,3 mg/kg TG fällt eine 
relativ niedrige Gesamtanzahl an Gelegen auf (Abb. 3.15 C). Diese niedrigen Anzahlen ge-
hen einher mit dem in diesen Ansätzen ebenfalls niedrigen Weibchenanteil. Wie Abbildung 
3.15 A und B zeigen, ist die Fruchtbarkeit der Weibchen in diesen Ansätzen nicht einge-
schränkt.  
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3.1.3 Ciprofloxacin   
 
Der Versuch wurde am 01.03.2004 mit dem Ansatz der Testsedimente begonnen. Aufgrund 
der Photolabilität von Ciprofloxacin wurde zunächst keine Versuchssubstanz zugesetzt. Am 
12.03.2004 wurde das Wasser in den Ansätzen ausgetauscht, mit dem frischen Wasser 
wurde die entsprechende Menge Ciprofloxacin zugesetzt. Um zu gewährleisten, dass auch 
das Sediment mit der Versuchssubstanz in Kontakt kam, wurden Sediment und Wasser 
gründlich durchmischt. Nach weiteren drei Tagen Equilibrationsphase wurden am 
15.03.2004 pro Versuchsgefäß 20 Larven eingesetzt. 
 
1.) Emergenz   
 
Die Emergenzraten in diesen Lebenszyklustest weichen nicht in signifikanter Weise vonein-
ander ab (Abb. 3.16). 






























Abb. 3.16:  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Ciprofloxacin. Emer- 
  genz. Je 4 Replikate à 20 Larven. 
 
Lediglich die Behandlungsstufe 2,0 µg/kg TG weist mit durchschnittlich 62,5 % eine ver-
gleichsweise niedrige Rate auf, die jedoch auf den niedrigen Schlupferfolg in einem einzel-
nen Replikat zurückzuführen ist. Ein signifikanter Effekt liegt, wie in den übrigen Ansätzen 
nicht vor (One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple-Comparison-Test, p > 0,05). 
 
 
2.) Schlupfverlauf,  EmT50 und Geschlechterverhältnis 
 
Schlupfverlauf und EmT50 präsentieren sich in allen behandelten Ansätzen weitgehend iden-
tisch. Lediglich die Kontrolle weist einen langsameren Schlupfverlauf und eine erhöhte 
EmT50 auf (Abb. 3.17 A-C). In der Kontrolle und den ersten beiden Behandlungsstufen zeigt 
sich ein leichter Überschuss an Weibchen, während in den drei übrigen Behandlungsstufen 
geringfügig mehr Männchen schlüpften (Tab. 3.11). Der Unterschied beträgt jedoch in keiner 
der Behandlungsstufen mehr als zwei Tiere durchschnittlich.  
 
Der Schlupfverlauf zeigt eine fast identische Entwicklung in allen belasteten Ansätzen (Abb. 
3.17 A). Auffällig ist die flacher verlaufende Kurve für die Kontrolltiere. Der Schlupf beginnt 
zur gleichen Zeit wie in allen anderen Versuchsansätzen, jedoch tritt einen Tag später eine 
Verzögerung ein, die sich über den weiteren Verlauf hinzieht. Nichtsdestoweniger erreichen 
die Kontrollansätze die zweithöchste Schlupfrate insgesamt. 


























































































































Abb. 3.17.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Ciprofloxacin.  
A): Schlupfverlauf  
B): EmT50 gesamt 
C): EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen 
 
Die Betrachtung der EmT50 zeigt ein vergleichbares Resultat (Abb. 3.17 B). Die EmT50 der 
Kontrollen liegt mit 19,7 Tagen deutlich über den weiteren Ansätzen, deren EmT50 zwischen 
17,4 und 18,4 Tagen liegen. Dieser Unterschied ist jedoch nicht signifikant. Die Betrachtung 
der EmT50, getrennt nach Männchen und Weibchen, liefert eine Erklärung für die vorange-
gangenen Befunde (Abb. 3.17 C). Bei Betrachtung der EmT50-Werte, getrennt nach Männ-
chen und Weibchen, zeigt sich, dass die mittleren Schlupfzeiten der Männchen im Wesentli-
chen auf einem Niveau liegen. Es treten Unterschiede von maximal einem Tag auf. Ähnli-
ches gilt für die Weibchen. Hier jedoch fällt der hohe Wert für die Weibchen der Kontrollen 
  553.1 Chironomus riparius 
 
auf; mit 20,7 Tagen liegt er deutlich höher als die anderen mittleren Emergenzzeiten. Der 
Wert stellt keine signifikante Abweichung dar, er erklärt jedoch die insgesamt erhöhte EmT50 
für die Kontrolltiere. Besonders spät setzt der Schlupf der Weibchen im ersten Kontrollrepli-
kat ein. Desgleichen liegen keine auffälligen Veränderungen im Geschlechterverhältnis vor 
(Tab. 3.11). Das Verhältnis Männchen/Weibchen liegt zwischen 0,78 (0,5 µg/kg TG und 1,92 
(1 mg/kg TG). 
 
Tabelle 3.11. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Ciprofloxacin.  
Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
0,25 µg/kg TG 
0,5 µg/kg TG  
1,0 µg/kg TG 
2,0 µg/kg TG 
4,0 µg/kg TG 
48,6 ± 12,5 
42,4 ± 15,6 
42,5 ± 9,68 
53,8 ± 25,8 
61,5 ± 3,61 
57,8 ± 15,5 
51,4 ± 12,5 
57,6 ± 15,6 
57,5 ± 9,68 
46,2 ± 25,8 
38,5 ± 3,61 
42,2 ± 15,5 
1,03 ± 0,48 
0,84 ± 0,50 
0,78 ± 0,30 
1,92 ± 1,90 
1,61 ± 0,26 






Tabelle 3.12 gibt zunächst einen Überblick über die für die Eigelege ermittelten Parameter. 
 
Tabelle 3.12. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Ciprofloxacin. Für die  
  Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen 
[MW ± SD] 
Eizahl pro Gelege 




0,25 µg/kg TG 
0,5 µg/kg TG 
1,0 µg/kg TG 
2,0 µg/kg TG 
4,0 µg/kg TG 
0,92 ± 0,25 
0,85 ± 0,43 
0,77 ± 0,10 
0,94 ± 0,13 
0,72 ± 0,23 
0,77 ± 0,19 
433 ± 124 
406 ± 101 
453 ± 89,5 
465 ± 122 
446 ± 140 










Die Zahl der Gelege pro Weibchen ist in Abbildung 3.18 A dargestellt. Die Zahl der Gelege 
pro Weibchen schwankt in den einzelnen Replikaten teilweise stark. Eine Gelegezahl pro 
Weibchen von 0,7 wird nirgends unterschritten, so dass insgesamt eine hohe Fruchtbarkeit 
vorliegt.   
 
Die Zahlen der Eier pro Gelege weisen ebenfalls keine Besonderheit auf (Abb. 3.18 B). Bei 
moderaten Schwankungen zeigt sich in allen Ansätzen eine in etwa gleiche Gelegegröße. 
Der größte Unterschied liegt zwischen den Behandlungsstufen 0,25 µg/kg TG und 1,0 µg/kg 
TG vor. Hier beträgt der Unterschied durchschnittlich sechzig Eiern. Nirgends liegt jedoch 













































































































































Abb. 3.18.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Ciprofloxacin. 
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 
One-Way-Anova bzw. Kruskal-Wallis-Test mit Dunnett- bzw. Dunn’s Multiple-
Comparison-Test.  
 
Die Zahl der Gelege pro Behandlungsstufe folgt dem Trend, der sich bereits im Geschlech-
terverhältnis andeutete (Abb. 3.18 C). So werden in den Behandlungsstufen 1,0 µg/kg TG, 
2,0 µg/kg TG und 4,0 µg/kg TG insgesamt deutlich weniger Gelege produziert. Wie bei der 
Darstellung der Gelege pro Weibchen zu sehen, hat jedoch die Fruchtbarkeit als solche nicht 
abgenommen, lediglich enthalten die Ansätze weniger Weibchen. 




Die Daten wurden im Rahmen einer Diplomarbeit erhoben (HECKER  2004). Der Versuch 
wurde am 19.04.2004 begonnen. Nach einer zweiwöchigen Equilibrationsphase wurden 20 
Larven pro Versuchsgefäß am 03.05.2004 eingesetzt. 
 
1.) Emergenz   
 
 































Abb. 3.19.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Fluoxetin. Emergenz  
One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple Comparison Test. Ì = p < 0,05. Je 4 
Replikate à 20 Larven.  
 
 
Die Emergenzraten liegen in allen Ansätzen nahe 100%. In der Kontrolle sind in allen Repli-
katen je 20 Tiere geschlüpft, in den belasteten Ansätzen liegen die Werte nur wenig darun-
ter. Die mit 87,5% niedrigste Emergenzrate findet sich in der mit 5,86 mg/kg TG am stärk-




2.)  Schlupfverlauf und EmT50 
 
Schlupfverlauf und EmT50 weisen keine Auffälligkeiten auf (Abb. 3.20 A-C). Die Darstellung 
des Schlupfverlaufs zeigt, dass der Beginn des Schlupfs zwar teilweise um einen Tag ver-
setzt beginnt, aber mit gleicher Geschwindigkeit in allen Ansätzen vonstatten geht (Abb. 3.20 
A). Signifikante Unterschiede sind nicht zu verzeichnen. 
 
Ebenfalls keine Auffälligkeiten sind bei der EmT50, berechnet für die addierten Schlupfdaten 
von Männchen und Weibchen, zu verzeichnen (Abb. 3.20 B). Es treten Differenzen von ma-
ximal einem Tag auf, wie auch in den Schlupfkurven zu sehen ist. Signifikante Differenzen 
treten nicht auf. Ein Einfluss des Fluoxetins ist nicht zu erkennen. Ein ähnliches Bild zeigt 
sich für die EmT50, berechnet getrennt nach Männchen und Weibchen (Abb. 3.20 C). Es 
treten Unterschiede von maximal einem Tag auf, vergleicht man die EmT50 der Kontrolle und 




  583.1 Chironomus riparius 
 
 





























































































































Abb. 3.20.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Fluoxetin.  
  A): Schlupfverlauf  
 B):  EmT50 gesamt 







  593.1 Chironomus riparius 
 
 
Die Geschlechterverhältnisse sind ebenfalls weitgehend ausgeglichen (Tab. 3.13). 
 
 
Tabelle 3.13. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Fluoxetin.  
Geschlechterverhältnis im Lebenszyklustest 
Behandlungsstufe  Anteil Männchen [%, ± SD]  Anteil Weibchen [%, ± SD]  Verhältnis m/w 
C 
0,15 mg/kg TG 
0,38 mg/kg TG  
0,94 mg/kg TG 
2,34 mg/kg TG 
5,86 mg/kg TG 
57,5 ± 9,57 
54,0 ± 3,44 
47,2 ± 13,4 
54,0 ± 15,5 
43,2 ± 7,89 
56,3 ± 7,00 
42,5 ± 9,57 
46,0 ± 3,44 
52,8 ± 13,4 
46,0 ± 15,5 
56,8 ± 7,89 
43,7 ± 7,00 
1, 44 ± 0,51 
1,18 ± 0,16 
1,01 ± 0,60 
1,36 ± 0,77 
0,79 ± 0,29 
1,33 ± 0,37 
 
 
Bis auf die Behandlungsstufen 0,15 mg/kg TG und 2,34 mg/kg TG zeigen sich durchweg 
leichte Überschüsse an Männchen.  Der Unterschied beträgt im Mittel jedoch maximal zwei 




Tabelle 3.14 gibt zunächst einen Überblick über die für die Eigelege ermittelten Parameter. 
 
Tabelle 3.14. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Fluoxetin. Für die  
Gelege ermittelte Parameter 
Behandlungsstufe  Gelege pro Weibchen [MW]  Eizahl pro Gelege 




0,15 mg/kg TG 
0,38 mg/kg TG 
0,94 mg/kg TG 
2,34 mg/kg TG 







316 ± 214 
416 ± 246 
397 ± 243 
363 ± 123 
241 ± 191 









Die Zahl der Gelege pro Weibchen liegt, verglichen mit anderen Versuchen, relativ niedrig 
(Abb. 3.21 A). Eine Darstellung von Standardabweichungen in Abbildung 3.21 A ist nicht 
möglich, da die Gelege im Rahmen der Fragestellungen der Diplomarbeit auf Fruchtbarkeit 
hin untersucht werden sollten und daher kumulativ, nicht getrennt nach Replikaten erfasst 
wurden. In den mittleren Behandlungsstufen zeigt sich eine gegenüber der Kontrolle gerin-
gere Gelegezahl pro Weibchen, mit zunehmender Belastung steigt sie jedoch wieder an.   
 
Die Eizahl pro Gelege schwankt, verglichen mit den vorigen Versuchen sehr stark. Abbil-
dung 3.21 B gibt einen Überblick. Auffällig sind die hohen Standardabweichungen in den 
Ansätzen C, 0,15, 0,38, und 2,34 mg/kg TG. Die Kontrolle weist die zweitniedrigste Eizahl 
pro Gelege auf, die höchste Behandlungsstufe 5,86 mg/kg TG zeigt eine demgegenüber 
signifikant erhöhte Gelegezahl. Verglichen mit den anderen Versuchsreihen haben die hier 











































































































































Abb. 3.21.  Lebenszyklustest mit Chironomus riparius, Testsubstanz Fluoxetin. 
A): Gelege pro Weibchen 
B): Zahl der Eier pro Gelege 
C): Summe der Gelege pro Behandlungsstufe 
One-Way-Anova bzw. Kruskal-Wallis-Test mit Dunnett- bzw. Dunn’s Multiple-
Comparison-Test. Ì = p < 0,05 ÌÌ = p < 0,01 
 
  613.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
 
Trotz des gegenüber den anderen Versuchsreihen erleichterten Schwarmfluges wurde kein 
fertiles Gelege produziert. Die gegenüber den übrigen Versuchsreihen reduzierte Fertilität 
schlägt sich auch in der absoluten Zahl der Gelege pro Behandlungsstufe nieder (Abb. 
3.21 C). Während in vorangegangenen Versuchsreihen teilweise dreißig und mehr Gelege 
auftraten, liegt das Maximum hier bei 19 Gelegen. Diese Zahl bildet auch nicht die in den 
Behandlungsstufen 0,38 mg/kg TG und 2,34 mg/kg TG leicht erhöhten Weibchenanteile ab, 
sie belegt einmal mehr die in dieser Versuchsreihe reduzierte Fruchtbarkeit. Dies gilt auch 
für die Kontrolle.  
 
 
3.2   Potamopyrgus antipodarum 
 
Es wurden folgende Parameter erhoben: 
 
- Gesamtanzahl der Embryonen 
- Anteil der beschalten Embryonen 
- Anteil der unbeschalten Embryonen 
 





Der Versuch wurde am 20.11.2002 mit Einsetzen von je 80 Schnecken pro Versuchsgefäß 
begonnen (t0). Zur Bestimmung der Embryonenzahlen an diesem Zeitpunkt wurden 30 Tiere 
ausgewertet. 
 
Abb. 3.22 stellt die durchschnittliche Gesamtembryonenzahl sowie die Anteile der beschal-
ten und unbeschalten Embryonen dar. Laut SCHULTE-OEHLMANN (2002, PERS. MITTEILUNG) ist 
eine Anzahl von durchschnittlich 10-12 Embryonen ausreichend für einen Reproduktionstest; 
falls potentiell östrogen wirkende Substanzen getestet werden, können auch Schnecken mit 
weniger Embryonen eingesetzt werden. Die hier verwendeten Tiere waren somit in zufrie-












































Abb. 3.22. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Carbamazepin.                       
                  Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn. n = 30. 
 
  623.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 7 
 
Zum Zeitpunkt t7 präsentiert sich die Embryonenzahl in der Gesamtübersicht eher zufällig 
verteilt (Abb. 3.23 A). Signifikante Unterschiede zur Lösemittelkontrolle sind nirgends vor-
handen. Hier, wie auch in der Betrachtung der Embryonen getrennt nach beschalten und 
unbeschalten, liegen in der unbehandelten Kontrolle die meisten Embryonen vor.  
 




































































































































































Abb. 3.23.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Carbamazepin.  
     Auswertung t7. Je 3 Replikate à 20 Schnecken.   
      A): Gesamtzahl der Embryonen  
                 B): Anzahl beschalter Embryonen 
                   C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
  Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
  Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01 
  633.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Ebenfalls in sämtlichen Ansätzen folgt anschließend ein Absinken der Embryonenzahl bis 
zur Behandlungsstufe 0,4 µg/l. In der Behandlungsstufe 2 µg/l ist die Embryonenzahl in allen 
drei Betrachtungen dann wieder etwas erhöht, jedoch niedriger als in der Kontrolle. Die Be-
handlungsstufe 10 µg/l weist wieder eine niedrigere Embryonenzahl auf. Die beiden folgen-
den Behandlungsstufen zeigen in der Gesamtübersicht und in der Betrachtung der beschal-
ten Embryonen abwechselnd eine erneut höhere und zuletzt eine leicht niedrigere Zahl. Nir-
gends liegen mehr Embryonen als in der unbehandelten Kontrolle vor.  
 
Bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt sich in den Behandlungsstufen 10 und 
50 µg/l eine gegenüber der Lösemittelkontrolle signifikant erniedrigte Embryonenzahl (Abb. 
3.23 C). Für die Gesamtübersicht und bei den beschalten Embryonen liegt dieser Befund 
nicht vor, da die hohen Standardabweichungen eine signifikante Unterscheidung nicht erlau-
ben. Die Embryonenzahlen sind auch dort niedriger als in der Lösemittelkontrolle. Allerdings 
ist die Anzahl der beschalten Embryonen nicht in so deutlichem Maße niedriger. Die Zahl der 
unbeschalten Embryonen ist in den beiden signifikant unterschiedlichen Behandlungsstufen 




-  Embryonenzahlen am Versuchstag 14 
 
Während die Embryonenzahlen in der unbehandelten Kontrolle gegenüber der letzten Aus-
wertung kaum verändert sind, zeigen sich in den weiteren Behandlungsstufen leichte Verän-
derungen. Die Behandlungsstufen 0,4 µg/l und 10 µg/l weisen gegenüber t7 höhere Em-
bryonenzahlen auf. Trotz dieses Anstiegs sind in der Behandlungsstufe 10 µg/l sowie in der 
Behandlungsstufe 2 µg/l weniger Embryonen als in der Lösemittelkontrolle vorhanden. Die-
ser Unterschied ist statistisch signifikant (Abb. 3.24 A). Ein ähnliches Bild zeigte sich bereits 
in der ersten Auswertung, die Standardabweichungen sind jedoch nun geringer, so dass der 
Unterschied statistisch untermauert werden kann.  Außerdem sind nun in der Behandlungs-
stufe 250 µg/l mehr Embryonen vorhanden als in der Behandlungsstufe 50 µg/l. Auffällig ist 
eine gegenüber der Lösemittelkontrolle niedrigere Embryonenzahl in der unbehandelten 
Kontrolle. Der Durchschnittswert dort beträgt 12,3 Embryonen, in der Kontrolle sind es 13,9. 
 
Die Betrachtung der beschalten und unbeschalten Embryonen ergibt ein gegenüber der 
Auswertung von t7 stark unterschiedliches Verteilungsmuster. Während bei der vorigen 
Auswertung die getrennte Darstellung eine der Gesamtdarstellung fast gleiche Verteilung 
zeigte, sind die Muster hier sichtlich verschieden. Auffällig ist, dass in der unbehandelten 
Kontrolle mit im Schnitt 4,2 signifikant weniger unbeschalte Embryonen als in allen anderen 
Behandlungsstufen vorliegen (Abb. 3.24 C). In der Lösemittelkontrolle sind 6,2 Embryonen 
vorhanden, dies ist der dritthöchste Wert. Auch die Behandlungsstufe 0,4 µg/l weist signifi-
kant weniger Embryonen als die Lösemittelkontrolle auf.    
 
Betrachtet man die beschalten Embryonen, zeigt sich ein abweichendes Bild (Abb. 3.24 B). 
In der unbehandelten Kontrolle liegen die meisten Embryonen vor, in den weiteren Behand-
lungsstufen sinkt die Anzahl zunächst kontinuierlich ab. In den Behandlungsstufen 50 µg/l 
und 250 µg/l finden sich wieder geringfügig mehr beschalte Embryonen, jedoch weniger als 
in den Kontrollen. Die Behandlungsstufen 2 µg/l und 10 µg/l weisen signifikant weniger Em-
bryonen als die Lösemittelkontrolle auf. Dies bedingt die in der Gesamtübersicht zu sehen-
den Unterschiede. Die gegenüber der Lösemittelkontrolle geringeren Zahlen an unbeschal-
ten Embryonen zeigen keinen Effekt auf die Gesamtzahl. 
 














































Abb. 3.24.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Carbamazepin.  
Auswertung t14. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 












































































































































  653.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 21 
 
Die Darstellung der Gesamtembryonenzahl lässt eine fast völlige Nivellierung der Vertei-
lungsmuster erkennen (Abb. 3.25 A). In sämtlichen Ansätzen ist ein Anstieg um durch-
schnittlich ein bis zwei Embryonen feststellbar, lediglich die Embryonengesamtzahl der Lö-
semittelkontrolle verharrt auf dem Niveau der vorherigen Auswertung. Signifikante Unter-
schiede ergeben sich nicht.  
 



































































































































































Abb. 3.25.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Carbamazepin.  
Auswertung t21. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
  663.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Die Betrachtung der Embryonen, getrennt nach beschalten und unbeschalten, zeigt, dass 
sich bei den beschalten Embryonen im Wesentlichen das Bild der vorigen Auswertung wie-
derholt (Abb. 3.25 B). Die unbehandelte Kontrolle weist die meisten Embryonen auf. Gegen-
über den Behandlungsstufen 2 und 10 µg/l zeigen sich sogar signifikante Unterschiede 
(nicht in der Abbildung markiert, da letztlich nur zur Lösemittelkontrolle signifikante Unter-
schiede sicher auf einen Substanzeffekt hinweisen). Es bietet sich das gleiche Bild eines 
kontinuierlichen Absinkens der Anzahl beschalter Embryonen bis zur Behandlungsstufe 
10 µg/l. Lediglich die beiden letzten Behandlungsstufen folgen diesem Trend nicht und wei-
sen geringfügig mehr beschalte Embryonen auf, jedoch nicht in signifikant unterschiedlicher 
Weise.  
 
Die Zahlen der unbeschalten Embryonen zeigen ein abweichendes Bild (Abb. 3.25 C). Wäh-
rend die Anzahl der Embryonen in den Kontrollen durchschnittlich nur um ein beziehungs-
weise zwei Embryonen steigt, liegt die Zuwachsrate in den Behandlungsstufen im Schnitt bei 
bis zu drei Embryonen. Dies führt dazu, dass die Embryonenzahl in den behandelten Ansät-
zen im Gesamtbild deutlich zunimmt. Die Nivellierung in der Gesamtzahl und ein sichtbarer 
leichter Embryonenüberschuss in den behandelten Ansätzen ist somit auf diesen Sprung bei 
den unbeschalten Embryonen zurückzuführen. Die Behandlungsstufen 0,4 µg/l und 10 µg/l 
zeigen signifikant erhöhte Embryonenzahlen. Dies ist für die Behandlungsstufe 0,4 µg/l be-
sonders bemerkenswert, da die Embryonenzahlen dort in der vorherigen Auswertung ge-
genüber der Lösemittelkontrolle noch signifikant erniedrigt waren. 
 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 28 
 
 
Vereinzelt zeigen sich hier statistisch signifikante Differenzen zur Lösemittelkontrolle, die 
jedoch keinem Trend folgen. Eine Dosis-Wirkungs-Beziehung ist nicht erkennbar, zumal die 
signifikante Differenz der Behandlungsstufe 250 µg/l zur Lösemittelkontrolle sich nur in der 
Summe ergibt, nicht jedoch bei getrennter Betrachtung der beschalten und unbeschalten 
Embryonen.  
 
Hier zeigt sich folgendes Bild: Die Zahlen der beschalten Embryonen liegen annähernd auf 
gleichem Niveau. Signifikante Differenzen zur Lösemittel- oder zur unbehandelten Kontrolle 
ergeben sich nicht. Der Trend vorangegangener Auswertungen findet sich jedoch nicht 
mehr; ein Absinken der Embryonenzahl in der Lösemittelkontrolle und den ersten drei Car-
bamazepinansätzen gegenüber der unbehandelten Kontrolle liegt nicht vor. Vielmehr liegen 
Kontrolle und Lösemittelkontrolle praktisch gleichauf; die Behandlungsstufen 0,4 und 50 µg/l 
weisen eine leicht geringere, die übrigen Behandlungsstufen eine leicht höhere Embryonen-
zahl auf. Keiner dieser Werte ist jedoch statistisch von der Lösemittelkontrolle zu trennen.  
 
Die Betrachtung der unbeschalten Embryonen liefert ein von der vorherigen Auswertung 
abweichendes Bild. Zunahmen der Embryonenzahlen betragen überall durchschnittlich nur 
einen Embryo, in den Behandlungsstufen 2 und 50 µg/l ist die Zahl unbeschalter Embryonen 
gegenüber der Auswertung an t21 gesunken. Bedeutend sind lediglich die Unterschiede in 
den Behandlungsstufen 0,4 und 10 µg/l, wo durchschnittlich drei Embryonen mehr als in der 
Lösemittelkontrolle vorliegen. Die höchste Behandlungsstufe, weist keine signifikante Diffe-

















































































































































































Abb. 3.26.  Reproduktionstest  mit  Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Carbamazepin. 
Auswertung t28. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
Letztlich zeigt sich in allen Behandlungsstufen, in denen die Zahl unbeschalter Embryonen 
wächst, dieselbe Zuwachsrate. Die signifikante Erhöhung der Embryonenzahl in der höch-








Der Versuch wurde am 20.01.2003 mit Einsetzen von je 60 Schnecken pro Versuchsgefäß 
begonnen (t0). Zur Bestimmung der Embryonenzahlen an diesem Zeitpunkt wurden 20 Tiere 













































Abb. 3.27:  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Clofibrinsäure.                   
  Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn. n = 30. 
 
Mit einer durchschnittlichen Embryonengesamtzahl von 18,5 beziehungsweise im Schnitt 
10,9 beschalten und 7,6 unbeschalten Embryonen befinden sich die Tiere zu Versuchsbe-
ginn in guter Kondition (Abb. 3.27). Vorschäden liegen nicht vor.  
 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 14 
 
Die Verteilungsmuster der Embryonenzahlen lassen keinen signifikanten Unterschied erken-
nen (Abb. 3.28 A). Mit durchschnittlich 15,3 und 14,6 Embryonen weisen die Behandlungs-
stufen 1,0 und 5,0 µg/l die niedrigsten Embryonenzahlen auf, doch keiner dieser Werte ist 
signifikant verschieden zur Lösemittelkontrolle. Auffällig ist, dass diese mit durchschnittlich 
16,5 Embryonen den drittniedrigsten Wert aufweist, die unbehandelte Kontrolle und die Be-
handlungsstufen 0,04, 0,2 und 25 µg/l haben höhere Embryonenzahlen. Zusammenfassend 
ist festzustellen, dass die vorliegenden Schwankungen zufällig erscheinen. Die Differenzen 
in den Embryonenzahlen betragen maximal 4 Embryonen, ein signifikanter Unterschied tritt 
nicht auf. 
 
Betrachtet man die Embryonenzahlen getrennt nach beschalten und unbeschalten Embryo-
nen, so zeigt sich nur für die beschalten Embryonen ein der Gesamtübersicht vergleichbares 
Bild (Abb. 3.28 B). Hier weist allerdings die Lösemittelkontrolle mit 7,95 Embryonen den 
niedrigsten Wert auf. Die Tiere in der unbehandelten Kontrolle haben durchschnittlich 10,1 
Embryonen. Dieser Wert ist signifikant höher als in der Lösemittelkontrolle. Hier, wie auch 
bei den unbeschalten Embryonen, ist die leicht verringerte Anzahl bei den Behandlungsstu-





  693.2 Potamopyrgus antipodarum 
 








































































































































































Abb. 3.28. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
Auswertung t14. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
Diese Unterschiede sind bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen jedoch signifikant, da 
die Lösemittelkontrolle mit 8,53 Embryonen im Gegensatz zum Gesamtbild den dritthöchsten 
Wert aufweist (Abb. 3.28 C). Somit trennen sich im statistischen Vergleich die Werte von 
6,85 und 6,37 in den Behandlungsstufen 1,0 und 5,0 µg/l von den übrigen Werten ab. Die 
höchste Behandlungsstufe 25,0 µg/l weist den zweithöchsten Embryonenwert auf und ist, 
wie die übrigen Ansätze, nicht von der Lösemittelkontrolle zu unterscheiden.  
  703.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 28 
 








































































































































































Abb. 3.29. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
Auswertung t28. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
 
Mit durchschnittlich 13,8 Embryonen weist die Lösemittelkontrolle den niedrigsten Wert aller 
Ansätze auf, mehr als fünf weniger als die unbehandelte Kontrolle (Abb. 3.29 A). Dieser 
  713.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Unterschied ist hoch signifikant (Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, 
p<0,001). Obwohl die Tiere in den weiteren Ansätze ebenfalls drei bis fünf Embryonen weni-
ger als die Kontrollschnecken tragen, finden sich aufgrund der Standardabweichungen keine 
weiteren signifikanten Unterschiede zur unbehandelten Kontrolle. Es zeigt sich somit ein 
deutlicher Unterschied zwischen den ethanolbehandelten Ansätzen einerseits und der unbe-
handelten Kontrolle andererseits. Innerhalb der ethanolhaltigen Ansätze zeigen sich außer-
dem Unterschiede zwischen der Lösemittelkontrolle und den Behandlungsstufen 0,2 und 1,0 
µg/l.  
 
Die Betrachtung der Embryonen, getrennt nach beschalten und unbeschalten, bestätigt den 
Eindruck der Gesamtübersicht im Wesentlichen. Innerhalb der beschalten Embryonen fallen 
die Unterschiede nicht so deutlich aus wie im Gesamtbild (Abb. 3.29 B), doch auch hier setzt 
sich die unbehandelte Kontrolle mit im Schnitt 11,2 um ein bis zwei Embryonen von allen 
anderen Ansätzen ab; dies ist ein gegenüber der Lösemittelkontrolle statistisch signifikanter 
Unterschied. Die ethanolhaltigen Ansätze zeigen mit neun bis maximal zehn Embryonen 
etwa gleiche Zahlen, signifikante Unterschiede liegen nicht vor. Es bestätigt sich jedoch der 
Unterschied zwischen der unbehandelten Kontrolle und den weiteren Ansätzen. 
 
Dieser wird bei den unbeschalten Embryonen noch deutlicher (Abb. 3.29 C). Zwar liegt die 
Behandlungsstufe 1,0 µg/l mit 7,08 Embryonen noch recht nahe an der unbehandelten Kon-
trolle (7,95 Embryonen), doch die Lösemittelkontrolle weist mit 4,68 Embryonen einen signi-
fikant niedrigeren Wert auf. Die weiteren Ansätze zeigen ebenfalls Embryonenzahlen, die 
gegenüber der Lösemittelkontrolle um ein bis zwei Embryonen erhöht sind; die Behand-
lungsstufe 0,2 µg/l ist mit p<0,05 signifikant verschieden. Die Erniedrigung der Embryonen-
zahl betrifft sämtliche lösemittelbehandelten Ansätze, so dass diese Werte eine Folge der 
beobachteten Infektion zu sein scheinen.  
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 56 
 
 
Es bestätigt sich erneut der Unterschied zwischen lösemittelbehandelten Ansätzen und der 
unbehandelten Kontrolle (Abb. 3.30 A). Diese ist zu allen anderen Ansätzen signifikant ver-
schieden (in der Abbildung nicht extra markiert). Die behandelten Ansätze bieten ein unein-
heitliches Bild, die Behandlungsstufen 0,04 µg/l und 25 µg/l sind signifikant von der Lösemit-
telkontrolle verschieden, die übrigen Behandlungsstufen nicht. Mit im Mittel 20 Embryonen 
liegt die Lösemittelkontrolle auf dem Niveau der Behandlungsstufe 5,0 µg/l. Den höchsten 
Wert weist erneut die unbehandelte Kontrolle mit 24,4 Embryonen auf, auch dies ist signifi-
kant verschieden zur Lösemittelkontrolle. Das Verteilungsmuster der Embryonenzahlen (nur 
geringe Unterschiede in den Behandlungsstufen 0,2 µg/l, 1,0 µg/l und 5,0 µg/l) zeigt die Fol-
gen der beobachteten Infektion. 
 
 
Eine getrennte Betrachtung nach beschalten und unbeschalten Embryonen bestätigt die 
Eindrücke der Gesamtansicht. Auch hier ist deutlich sichtbar ein Unterschied zwischen un-
behandelter Kontrolle und den weiteren Ansätzen zu sehen. Die unbehandelten Kontrolltiere 
haben signifikant mehr beschalte Embryonen als die Lösemittelkontrolle (Abb. 3.30 B). Wei-
tere signifikante Differenzen zeigen sich hier nicht, keiner der behandelten Ansätze unter-
scheidet sich signifikant von der Lösemittelkontrolle. Es ist kein Substanzeffekt zu erkennen. 
Die Zahlen der beschalten Embryonen unterscheiden sich in den weiteren Behandlungsstu-
fen nicht von der Lösemittelkontrolle.  
 
  723.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen ergeben sich in allen Behandlungsstufen 
signifikante Unterschiede zur Lösemittelkontrolle (Abb. 3.30 C). Die unbehandelte Kontrolle 
weist mehr Embryonen als alle anderen Ansätze auf, unterscheidet sich jedoch nicht signifi-
kant von der Lösemittelkontrolle.  
 





















































































































































































Abb. 3.30.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Clofibrinsäure.  
Auswertung t56. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
  733.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Zusammenfassend ist festzustellen, dass die auftretenden Schwankungen zufällig erschei-
nen. Hinzu kommt die auffällige Schädigung der lösemittelbehandelten Ansätze durch eine 
Bakterien- oder Pilzinfektion. Die erniedrigten Embryonenzahlen in diesen Ansätzen sind mit 
großer Wahrscheinlichkeit auf diese Infektion zurückzuführen, zumal die Embryonenzahlen 






Der Versuch wurde am 29.09.2003 mit Einsetzen von je 60 Schnecken pro Versuchsgefäß 
begonnen (t0). Zur Bestimmung der Embryonenzahlen an diesem Zeitpunkt wurden 20 Tiere 
ausgewertet (Abb. 3.31). 
 








































Abb. 3.31. Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Ciprofloxacin.                  
Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn. n = 30. 
 
 
Mit einer durchschnittlichen Embryonengesamtzahl von 23,1 beziehungsweise im Schnitt 8,7 
beschalten und 14,4 unbeschalten Embryonen befinden sich die Tiere zu Versuchsbeginn in 
guter Kondition. Vorschäden liegen nicht vor.  
 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 14 
 
 
Bei nur minimalen Unterschieden liegen die Gesamtzahlen aller Embryonen in sämtlichen 
Ansätzen fast gleichauf (Abb. 3.32 A). Signifikante Differenzen sind nicht zu erkennen. Ge-
genüber der Kontrolle haben die Ansätze 0,05 µg/l, 0,1 µg/l und 0,8 µg/l eine leicht erhöhte 
Embryonenzahl, doch beträgt der Unterschied nur einen Embryo. Die Embryonenzahl ist 
gegenüber t0 fast konstant geblieben. 
                  
Bei Aufgliederung der Gesamtzahl in die Anteile beschalter und unbeschalter Embryonen 
ergibt sich ein praktisch unverändertes Bild (Abb. 3.32 B, C). Beide Grafiken bestätigen die 
bei Betrachtung der Gesamtembryonenzahl gefundenen Eindrücke. Signifikante Unterschie-
de sind nirgends zu erkennen, auch sind die Standardabweichungen in allen Ansätzen in 
etwa gleich groß.  































































































































































Abb. 3.32.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Ciprofloxacin.  
  Auswertung t14. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 




Die Embryonenzahlen präsentieren sich gegenüber der Auswertung am Tag 14 unverändert 
(Abb. 3.32 A). Wieder haben alle Ansätze praktisch gleich viele Embryonen. Die Kontrolltiere 
tragen im Durchschnitt mit 25,4 Embryonen zwar einen Embryo mehr als die übrigen Ansät-
ze, in denen die Zahl bei rund 24 Embryonen liegt. Wieder unterscheiden sich die Standard-
abweichungen kaum.  
  753.2 Potamopyrgus antipodarum 
 































Abb. 3.33.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Ciprofloxacin.  




























































































































  Auswertung t28. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
 
 
Die Betrachtung der Daten getrennt nach beschalten und unbeschalten Embryonen bietet 
erneut keine von der Gesamtzahl abweichenden Erkenntnisse, die Anzahl der beschalten 
Embryonen ist in allen Ansätzen nahezu gleich (Abb. 3.33 B). Überall liegen etwa 12 Em-
bryonen vor, in den Ansätzen 0,2 und 0,8 µg/l finden sich im Schnitt 13 Embryonen. Bei 
annähernd gleichen Standardabweichungen zeigen die Verteilungsmuster ein gleichförmiges 
Bild.  
  763.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt sich, dass hier in der Kontrolle mit 12,9 
eine minimal höhere Embryonenzahlen vorhanden ist (Abb. 3.33 C). Der Unterschied beträgt 
nirgends mehr als zwei Embryonen, es handelt sich nicht um eine signifikante Differenz. Die 
übrigen Ansätze haben annähernd gleich viele Embryonen. Zu sehen ist lediglich, dass die 
Standardabweichungen etwas stärker variieren als bisher gesehen.  
 
 





































Abb. 3.34.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Ciprofloxacin.  
































































































































  Auswertung t56. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05 
  773.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Erstmals zeigt sich ein signifikanter Unterschied zur Kontrolle (Abb. 3.34 A). Mit 21,8 weist 
die Behandlungsstufe 0,8 µg/l durchschnittlich fast vier Embryonen weniger auf als die Kon-
trolle mit 25,7. Die Schnecken der weiteren Behandlungsstufen haben annähernd gleich 
viele Embryonen. Durchweg finden sich dort mehr Embryonen als in der Kontrolle, der Un-
terschied ist jedoch nirgends signifikant. Zum Versuchsende variieren die Standardabwei-
chungen stärker als zu Beginn. 
 
Die Zahl der beschalten Embryonen ist nirgends signifikant verschieden (Abb. 3.34 B). Kon-
trolle und alle Behandlungsstufen, bis auf 0,8 µg/l, weisen annähernd gleiche Werte auf, 
lediglich die Schnecken der letzten Behandlungsstufe haben mit durchschnittlich 12,3 Em-
bryonen fast zwei weniger als die Kontrolle mit 14,1. Bei leicht variierenden Standardabwei-
chungen zeigen die Verteilungsmuster ein annähernd gleichförmiges Bild. Die im Vergleich 
der Gesamtembryonenzahlen auftretende Differenz spiegelt sich hier nicht wider.    
 
Die unbeschalten Embryonen zeigen ein etwas anderes Bild (Abb. 3.34 C): Mit 13,5 Em-
bryonen weist die Behandlungsstufe 0,05 µg/l einen um zwei Embryonen höheren Wert als 
die Kontrolle (11,6) auf; dieser Unterschied ist signifikant. In den weiteren Behandlungsstu-
fen sinkt die Zahl unbeschalter Embryonen kontinuierlich ab, bis sie in der Behandlungsstufe 
0,8 µg/l mit 9,55 einen um zwei Embryonen niedrigeren Wert als die Kontrolle zeigt. Die 
Standardabweichungen sind dabei annähernd gleich. Keine der Behandlungsstufen, außer 
0,05 µg/l, weicht signifikant von der Kontrolle ab, so dass aufgrund des gegenläufigen Ver-
teilungsmusters (erst erhöhte, dann absinkende Embryonenzahlen) ein eventueller Sub-






Die nachfolgend vorgestellten Daten wurden 2004 im Rahmen einer Diplomarbeit erhoben 
(HECKER 2004). 
 
Der Versuch wurde am 09.03.2004 mit Einsetzen von je 80 Schnecken pro Versuchsgefäß 
begonnen (t0). Zur Bestimmung der Embryonenzahlen an diesem Zeitpunkt wurden exem-











































Abb. 3.35.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Fluoxetin.              
  Embryonenzahlen zu Versuchsbeginn. n = 30. 
  783.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Mit einer durchschnittlichen Embryonengesamtzahl von 14,4 beziehungsweise im Schnitt 
5,80 beschalten und 8,55 unbeschalten Embryonen befinden sich die Tiere zu Versuchsbe-
ginn in guter Kondition. Vorschäden liegen nicht vor.  
 
 
-  Embryonenzahlen am Versuchstag 14 
 





















































































































































































Abb. 3.36.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Fluoxetin.  
  Auswertung t14. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
  793.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Bereits nach vierzehn Tagen ist in den Behandlungsstufen 80 µg/l und 400 µg/l eine signifi-
kante Reduzierung der Gesamtembryonenzahl im Bezug zur Kontrolle zu sehen (Abb. 
3.36 A). Während die Schnecken dort durchschnittlich 16,3 Embryonen haben, sind in den 
betroffenen Behandlungsstufen nur 14,1 beziehungsweise 9,55 Embryonen feststellbar. 
Auch in den anderen Behandlungsstufen sind mit zunehmender Fluoxetinkonzentration rück-
läufige Embryonenzahlen zu sehen.  
 
Zusätzlich konnte bereits wenige Tage nach Versuchsbeginn beobachtet werden, dass die 
Schnecken der höchsten Konzentration nicht mehr im Versuchsgefäß umherkrochen, son-
dern mit der Mündung nach oben am Boden des Versuchsgefäßes lagen. Bewegungen des 
Operculums zeigten, dass die Tiere trotz ihrer Reglosigkeit noch am Leben waren, einige 
erholten sich im weiteren Verlauf des Versuchs wieder. 
 
Die Betrachtung der Embryonenzahlen getrennt nach beschalten und unbeschalten Em-
bryonen zeigt ein ähnliches Bild. Das Verteilungsmuster der beschalten Embryonen gibt die 
in der Gesamtansicht vorhandene Konzentrations-Wirkungsbeziehung zwar nicht exakt wie-
der (Abb. 3.36 B), doch sind die Embryonenzahlen in den Behandlungsstufen 80 µg/l und 
400 µg/l erneut signifikant geringer als in der Kontrolle. Einem Kontrollwert von 7,93 Em-
bryonen stehen Zahlen von 4,60 beziehungsweise 3,05 gegenüber. Bemerkenswert sind 
große Standardabweichungen in allen Ansätzen. 
 
Die Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt erneut die in der Gesamtübersicht er-
kennbare Dosis-Wirkungsbeziehung (Abb. 3.36 C). Nach einem leichten Anstieg in der Be-
handlungsstufe 0,64 µg/l sinkt die Zahl der unbeschalten Embryonen deutlich sichtbar ab, 
bis schließlich ab der Behandlungsstufe 80 µg/l ein signifikanter Effekt zu sehen ist. Offen-
sichtlich reagiert P. antipodarum sehr empfindlich auf Fluoxetin. Die Embryonenneubildung 




-  Embryonenzahlen am Versuchstag 21 
 
Auch in dieser Auswertung sinken die Embryonenzahlen mit steigender Fluoxetinkonzentra-
tion (Abb. 3.37 A). Erneut sind die Embryonenzahlen der Behandlungsstufen 80 und 400 
µg/l signifikant gegenüber der Kontrolle verschieden, dem Kontrollwert von 16,3 Embryonen 
stehen durchschnittlich 9,83 beziehungsweise 2,30 Embryonen gegenüber. Die Standard-
abweichungen sind denen der vorigen Auswertung vergleichbar. Auffällig ist, dass die erste 
Behandlungsstufe, 0,64 µg/l, praktisch gleich viele Embryonen wie die Kontrolle aufweist 
und in der folgenden, 3,2 µg/l, sogar mit 17,6 noch durchschnittlich ein Embryo mehr vor-
liegt. Von da ab sinken die Embryonenzahlen jedoch wieder und halbieren sich in der Be-
handlungsstufe 80 µg/l fast. Es ist also der gleiche Effekt wie in der vorigen Auswertung zu 
beobachten.  
 
Die Betrachtung der beschalten Embryonen zeigt den in der Gesamtübersicht zu beobach-
tenden Anstieg der Embryonenzahlen noch deutlicher (Abb. 3.37 B). Bis einschließlich zur 
Behandlungsstufe 16 µg/l liegen durchschnittlich zwei Embryonen mehr als in der Kontrolle 
vor. Die Behandlungsstufen 80 und 400 µg/l weisen jedoch wieder deutlich weniger Em-
bryonen auf. Während in der Kontrolle im Durchschnitt 8,75 Embryonen gezählt werden, 
sind es in diesen Ansätzen 4,83 und 2,05 Embryonen. Die Reduktion fällt erneut sehr dra-
stisch aus. Die erhöhten Embryonenzahlen in der Behandlungsstufe 3,2 µg/l unterscheiden 
sich dagegen nicht signifikant von der Kontrolle. 
  803.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
 























































































































































































Abb. 3.37.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Fluoxetin.  
  Auswertung t21. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
Ì = p < 0,05, ÌÌÌ = p < 0,001 
 
 
Bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt sich nirgends ein höherer Wert als in der 
Kontrolle (Abb. 3.37 C). Die Daten weisen eine nahezu perfekte Konzentrations-
Wirkungsbeziehung auf, abgesehen von einer zwischenzeitlich leicht erhöhten Embryonen-
zahl in der Behandlungsstufe 3,2 µg/l. Die Embryonenzahlen in den Konzentrationsstufen 
  813.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
16, 80 und 400 µg/l sind signifikant niedriger als in der Kontrolle, sie betragen nur 5,77, 5,00 
und 0,28 gegenüber dem Kontrollwert von 7,55.  
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Abb. 3.38.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Fluoxetin.  
  Auswertung t28. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
ÌÌÌ = p < 0,001 
  823.2 Potamopyrgus antipodarum 
 
Der bei der vorherigen Auswertung beobachtete Anstieg der Embryonenzahlen in den Kon-
zentrationsstufen 0,64 bis 16 µg/l wiederholt sich nicht (Abb. 3.37 A). In den Schnecken der 
ersten Behandlungsstufe finden sich annähernd gleich viele Embryonen wie in der Kontrolle, 
in der Behandlungsstufe 3,2 µg/l geringfügig mehr. Anschließend sinkt die Embryonenzahl 
konzentrationsabhängig ab. Die beiden letzten Behandlungsstufen sind wie in den beiden 
vorangegangenen Auswertungen hochsignifikant von der Kontrolle verschieden. In den Kon-
trollansätzen finden sich im Schnitt 17,9 Embryonen, fast ein Drittel weniger in der Behand-
lungsstufe 80 µg/l. Mit durchschnittlich 1,40 Embryonen ist die Reproduktion der Schnecken 
in der am höchsten belasteten Behandlungsstufe beinahe zum Erliegen gekommen. Die 
Standardabweichungen werden zudem geringer, die Ergebnisse verfestigen sich. 
 
Ein ähnliches Bild bieten die getrennten Betrachtungen der beschalten und unbeschalten 
Embryonen. Es finden sich zwar in allen belasteten Ansätzen zunächst geringfügig mehr 
beschalte Embryonen in den Versuchstieren, doch tritt bereits ab der Behandlungsstufe 16 
µg/l ein geringer Rückgang ein (Abb. 3.38 B). Anschließend zeigen sich, wie in allen voran-
gegangenen Auswertungen, erneut signifikant geringere Embryonenzahlen als in der Kon-
trolle. Dort werden noch 11,7 Embryonen gezählt, in der Behandlungsstufe 80 µg/l sind es 
mit 6,42 nur noch wenig mehr als die Hälfte, nach Behandlung mit 400 µg/l Fluoxetin werden 
nur noch 1,40 beschalte Embryonen gefunden. Diese Zahlen bestätigen die Ergebnisse der 
vorangegangenen Auswertung. 
 
Bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt sich nirgends in den belasteten Ansät-
zen eine Embryonenzahl, die höher als in der Kontrolle liegt (Abb. 3.38 C). Zwar weist die 
Behandlungsstufe 3,2 µg/l fast genauso viele unbeschalte Embryonen wie die Kontrolle auf 
und etwas mehr als die vorangegangene Behandlungsstufe, doch folgen die Embryonenzah-
len fast perfekt einer Konzentrations-Wirkungsbeziehung.  
 
Auffällig ist, dass hier bereits in der Behandlungsstufe 16 µg/l eine signifikant geringere Em-
bryonenzahl als in der Kontrolle vorliegt. Mit 4,38 sind in diesen Ansätzen fast genauso viele 
Embryonen wie in der Behandlungsstufe 80 µg/l (4,18) und somit ein Drittel weniger als in 
der Kontrolle (6,13). In der höchsten Behandlungsstufe finden sich nur noch vereinzelt unbe-
schalte Embryonen, es ergibt sich ein Durchschnitt von 0,15. Offensichtlich intensiviert sich 




-  Embryonenzahlen am Versuchstag 56 
 
Wie eingangs erwähnt, wurden die Schnecken in der höchsten Testkonzentration nach we-
nigen Tagen immobilisiert. Zwischen den Auswertungen t28 und t56 starben diese Tiere, 
hauptsächlich in der letzten Versuchswoche. Embryonen wurden gezählt, soweit noch vor-
handen. 
 
Bei dieser Auswertung werden bereits in der Behandlungsstufe 16 µg/l signifikant weniger 
Embryonen als in der Kontrolle gebildet (Abb. 3.39 A). Während dort durchschnittlich 17,7 
Embryonen gefunden werden, sind es bei 16 µg Fluoxetin/l nur noch 13,7. In der Folge re-
duzieren sich die Werte auf 10,8 beziehungsweise auf nur noch 0,28 Embryonen. Wie be-
reits zuvor beobachtet, zeigt sich in der Behandlungsstufe 3,2 µg/l erneut ein Anstieg der 
Embryonenzahlen, nachdem in der Behandlungsstufe 0,64 µg/l ein leichter Abfall zu sehen 
ist. Anschließend sinken die Embryonenzahlen mit steigenden Fluoxetinkonzentrationen. 
 



































































































































































































Abb. 3.39.  Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum, Testsubstanz Fluoxetin.  
  Auswertung t56. Je 3 Replikate à 20 Schnecken. 
A): Gesamtzahl der Embryonen  
B): Anzahl beschalter Embryonen 
C): Anzahl unbeschalter Embryonen 
Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test 
ÌÌ = p < 0,01, ÌÌÌ = p < 0,001 
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Die Betrachtung der beschalten Embryonen bestätigt dieses Bild (Abb. 3.39 B). Der Anstieg 
bei 3,2 µg Fluoxetin/l ist noch deutlicher sichtbar, die Schnecken enthalten geringfügig mehr 
Embryonen als die Kontrolle. Die vorangegangene und die folgende Behandlungsstufe ent-
halten etwa gleich viele Embryonen, beidesmal weniger als in der Behandlungsstufe 3,2 
µg/l. Die Embryonenzahl in der Behandlungsstufe 16 µg/l ist noch nicht signifikant erniedrigt. 
Wie zuvor finden sich erst in den Behandlungsstufen 80 und 400 µg/l signifikant weniger 
Embryonen als in der Kontrolle. Mit 6,32 Embryonen weist die Behandlungsstufe nur noch 
etwas mehr als die Hälfte der durchschnittlichen Embryonen der Versuchstiere in der Kon-
trolle auf (10,9), mit im Schnitt 0,28 Embryonen pro Schnecke finden sich in der Behand-
lungsstufe 400 µg/l nur noch vereinzelt Embryonen. 
 
Noch drastischer sind die Effekte bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen (Abb. 
3.39 C). Nirgends zeigt sich mehr ein Anstieg der Embryonenzahlen in den belasteten An-
sätzen, wie er bisher in der Behandlungsstufe 3,2 µg/l zu beobachten war. In keinem der 
belasteten Ansätze werden mehr Embryonen als in der Kontrolle gezählt. Bereits ab der 
Behandlungsstufe 3,2 µg/l ist der Unterschied signifikant. In der höchsten Testkonzentration 
können keine unbeschalten Embryonen mehr festgestellt werden. In den Behandlungsstufen 
3,2 bis 80 µg/l liegen die Embryonenzahlen einheitlich bei 4,3 Embryonen gegenüber 6,87 in 
der Kontrolle.  
 
Auf Basis der analytisch bestimmten Konzentrationen errechnet sich für die unbeschalten 
Embryonen eine EC10 von 0,81 µg/l und eine EC50 von 36,1 (6,93-188) µg/l. 
 
 





Bevor mit Versuchen zur Wirkung der Testsubstanzen auf L. variegatus begonnen werden 
konnte, musste zunächst die optimale Art der Kohlenstoffzugabe zum Sediment überprüft 
werden. Es wurde daher die Eignung von Buchenlaub, Erlenlaub und Brennesselblättern 
untersucht. Vorrangig wurden Erlenlaub und Brennesselblätter als die Blätter typischer Ufer-
bewuchspflanzen untersucht. Buche wurde nur in Verbindung mit Erle getestet. Der Versuch 
begann am 25.10.2002. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 08.11.2002 
pro Versuchsgefäß zehn synchronisierte Würmer eingesetzt. Die Ergebnisse sind in Abbil-
dung 3.40 dargestellt. Die Kohlenstoffanteile sind stets in Gew.-% angegeben. 
 
Eindeutiges Ergebnis ist, dass bei einer Kohlenstoffzugabe von 0,8 Gew.-%, unabhängig 
von der Art der Kohlenstoffquelle, kaum Reproduktion stattfindet (Abb. 3.40 A). In sämtlichen 
Ansätzen mit dieser Menge sind am Versuchsende kaum mehr oder sogar weniger Würmer 
vorhanden. In den Ansätzen mit 0,8% reinem Brennesselanteil sind praktisch alle Würmer 
lysiert. Auch in den anderen Ansätzen mit Brennesselzugabe sind zum Versuchsende deut-
lich weniger Würmer vorhanden. Die beste Reproduktion hat in den Ansätzen mit 1,6 % 
brennesselfreiem Kohlenstoffanteil stattgefunden. Die Ansätze mit 1,6% Erle und mit 1,6% 
Buchen/Erlengemisch 50:50 weisen praktisch gleiche Wurmzahlen auf, wobei die Schwan-
kung in den Ansätzen mit Buchen/Erlengemisch etwas geringer ist.  
 
Die Betrachtung der Würmer, getrennt nach ausgewachsenen und neugebildeten Tieren, 
bestätigt den Trend der Gesamtübersicht (Abb. 3.40 B, C). Zwar sind teilweise sogar mehr 
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neugebildete als ausgewachsene Würmer vorhanden, doch insgesamt weit weniger als in 
den Ansätzen mit 1,6% Kohlenstoff. Die schädliche Wirkung der Brennessel zeigt sich auch 
in dieser Betrachtung. Es sind keine ausgewachsenen und kaum junge Würmer vorhanden. 
Die Ansätze mit 1,6% reinem Erlenlaub und 1,6% Buchen/Erlenlaubmischung weisen annä-
hernd gleich viele ausgewachsene wie junge Würmer auf. In beiden Fällen sind jedoch die 
Standardabweichungen in den Ansätzen mit Buchen/Erlenlaubmischung geringer, so dass 









































































































































































































Kohlenstoffquellen. Je 3 Replikate. 
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
One-Way-Anova mit Tukey's Multiple-Comparison-Test 
 
B = Buche, E = Erle, Br = Brennessel  
 
 
Die Betrachtung der Biomasse pro Wurm liefert auf den ersten Blick ein etwas widersprüch-
liches Bild, da auch in den Ansätzen, in denen nur wenige Würmer gefunden wurden, hohe 
Biomassen vorhanden sind (Abb. 3.40 D). Tatsächlich wurden in diesen Ansätzen zwar gut 
genährte, aber nur sehr wenige Würmer gefunden; da sich die gemessene Biomasse nur auf 
wenige Würmer verteilt, kommen diese Werte zustande. Im Vergleich der Ansätze mit 1,6% 
Erlenlaub bzw. 1,6% Buchen/Erlenlaubmischung findet sich die höhere Biomasse pro Wurm 
in den letzteren Ansätzen. Somit wurde als Kohlenstoffquelle eine Mischung aus je 0,8% 
Buchen- und Erlenlaub verwendet, entsprechend 1,6% Gesamt-Kohlenstoff, verwendet. 





Der Versuch begann am 08.01.2003. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 
22.01.2003 pro Versuchsgefäß zehn synchronisierte Würmer eingesetzt. 
 
Nach 28 Tagen wurden stark schwankende Wurmzahlen sowohl zwischen, als auch inner-
halb der Behandlungsstufen festgestellt (Abb. 3.41 A). Während die Werte der Lösemittel-
kontrolle fast konstant sind, weichen die einzelnen Replikate der Kontrolle und der Behand-
lungsstufe 5 mg/kg TG stark voneinander ab. Keiner der Werte ist zur Lösemittelkontrolle 
signifikant verschieden. Den erhöhten Wurmzahlen in den Ansätzen 0,625 mg/kg TG und 
2,5 mg/kg TG stehen in den übrigen belasteten Ansätzen Werte gegenüber, die fast völlig 
mit den Zahlen aus Kontrolle und Lösemittelkontrolle übereinstimmen.  
 
Die Betrachtung getrennt nach ausgewachsenen und jungen Würmern bestätigt den Ein-
druck der Gesamtübersicht. Betrachtet man die ausgewachsenen Würmer (Abb. 3.41 B), so 
zeigen sich nahezu einheitliche Zahlen. Bis auf den etwas höheren Durchschnittswert in der 
Behandlungsstufe 2,5 mg/kg schwanken die Zahlen nur um rund 1. Es zeigen sich keine 
signifikanten Differenzen. In der höchsten Behandlungsstufe finden sich in allen Ansätzen 



























Abb. 3.41:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Carbamazepin  
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 














































































































































































  873.3 Lumbriculus variegatus 
 
Betrachtet man die neugebildeten Würmer (Abb. 3.41 C), fallen sofort die hohen Standard-
abweichungen auf. Zum Teil werden innerhalb einer Behandlungsstufe in einem Ansatz 
neun, in anderen kein Wurm neugebildet. Dies zieht sich, wie die Abbildung deutlich macht, 
durch alle Behandlungsstufen, auch die unbelastete Kontrolle ist betroffen. Aufgrund der 
Schwankungen sind auch die hohen Durchschnittswerte in den Ansätzen 0,625 und 2,5 
mg/kg TG nicht signifikant von der Lösemittelkontrolle verschieden. Die höheren Werte in 
diesen Ansätzen sind für den hohen Gesamtdurchschnitt verantwortlich, da die ausgewach-
senen Würmer in allen Ansätzen konstante Werte aufweisen. 
 
Die Biomasse pro Wurm (Abb. 3.41 D) ist in allen Behandlungsstufen annähernd gleich, 
nirgends existieren signifikante Unterschiede. Die Werte in den Behandlungsstufen 0,625, 
1,25 und 5 mg/kg TG liegen geringfügig niedriger, die der übrigen behandelten Ansätze 





Der Versuch begann am 17.02.2003. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 
















































































































































































Abb. 3.42:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Clofibrinsäure   
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
One-Way-Anova mit Dunnett's Multiple Comparison Test. Je 3 Replikate. 
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Die Gesamtzahlen der Würmer in den unterschiedlichen Behandlungsstufen differieren 
stark, jedoch unterscheidet sich kein Wert signifikant von der Lösemittelkontrolle (Abb. 
3.42 A). Mit durchschnittlich 10,8 Würmern weist die unbehandelte Kontrolle den niedrigsten 
Wert auf, die höchste Anzahl findet sich in der Behandlungsstufe 0,9 mg/kg TG mit 19,0 
Würmern. Die Schwankungen folgen keinem Trend. 
 
Gleiches gilt für die Zahlen der ausgewachsenen und jungen Würmer. Die Anzahl der aus-
gewachsenen Würmer (Abb. 3.42 B) ist, abgesehen von einer geringen Differenz gegenüber 
der Lösemittelkontrolle (± 1 Wurm), in den Behandlungsstufen 0,9 und 2,7 mg/kg TG kaum 
verschieden.  
 
Wesentlich stärker schwanken die Werte der jungen Würmer (Abb. 3.42 C). Allein in der 
Lösemittelkontrolle sind mehr als doppelt so viele Würmer neu gebildet worden wie in der 
Kontrolle. In den Behandlungsstufen 0,1 mg/kg TG und 0,9 mg/kg TG liegen ebenfalls viele 
junge Würmer vor, die Konzentrationsstufen 0,3 mg/kg TG, 2,7 mg/kg TG und 8,1 mg/kg TG 
zeigen niedrigere Reproduktionsraten. Auffällig sind die zum Teil großen Standardabwei-
chungen, so dass keine signifikanten Unterschiede zur Lösemittelkontrolle vorliegen.  
  
 
Die Biomasse pro Wurm scheint auf den ersten Blick mit zunehmenden Konzentrationen 
abzunehmen (Abb. 3.42 D). In der statistischen Überprüfung ist jedoch keiner der Werte 
signifikant von der Lösemittelkontrolle verschieden (One-Way-Anova mit Dunnett's Multiple 
Comparison Test, p > 0,05). Hinzu kommt der erneut höhere Wert in der Behandlungsstufe 
8,1 mg/kg TG, der nur noch um 0,1 mg von dem Wert der Lösemittelkontrolle abweicht.   
 
 
3.3.4 Ciprofloxacin  
 
 
a) Serie  I 
 
Der Versuch begann am 08.03.2003. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 
22.03.2003 pro Versuchsgefäß zehn synchronisierte Würmer eingesetzt. 
 
Es fällt auf, dass die Gesamtzahlen der Würmer in allen Behandlungsstufen mit zunehmen-
den Konzentrationen abnehmen (Abb. 3.43 A). Aufgrund der hohen Schwankungen in der 
Kontrolle (eine Lösemittelkontrolle war nicht erforderlich, da Ciprofloxacin sehr gut wasser-
löslich ist) können jedoch trotz der großen Unterschiede keine signifikanten Unterschiede 
festgestellt werden. Die Unterschiede zur Kontrolle (18,8 Würmer) betragen bei den beiden 
höchsten Behandlungsstufen mit 11,5 und 11,3 jeweils sieben Würmer. Trotz der mit zu-
nehmender Ciprofloxacinkonzentration sinkenden Wurmanzahl finden sich keine signifikan-
ten Unterschiede. 
 
Betrachtet man die ausgewachsenen Würmer separat (Abb. 3.43 B), so zeigt sich kein der 
Gesamtübersicht vergleichbarer Trend. Zwar finden sich in fast allen belasteten Ansätzen 
vier Würmer weniger als in der Kontrolle, doch ist der Unterschied aufgrund der hohen Stan-
dardabweichungen nur in der Behandlungsstufe 1,0 µg/kg TG signifikant. Die davorliegen-
den und folgenden Behandlungsstufen enthalten mehr Würmer. Auffällig ist, dass die 
Schwankungen nur in der Kontrolle so hoch sind. In allen anderen Ansätzen ist die Zahl der 
Würmer wesentlich stabiler. 
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Die Zahlen der jungen Würmer zeigen ein Bild, das eher der Gesamtdarstellung entspricht 
(Abb. 3.43 C). Bis einschließlich Behandlungsstufe 1,0 µg/kg unterscheiden sich die Zahlen 
bei teilweise sehr hohen Standardabweichungen kaum, während die Werte der beiden letz-
ten Behandlungsstufen um vier Würmer niedriger liegen. Der Unterschied ist jedoch nicht 
signifikant. Die Schwankungen in Kontrolle  und der Behandlungsstufe 0,5 µg/kg TG variie-
ren zwischen einem und 15 neugebildeten Würmern. 
 
Die Biomasse pro Wurm zeigt keine Effekte. In Kontrolle und Behandlungsstufe 1,0 µg/kg 
TG haben die Würmer eine sehr geringe, in den übrigen Behandlungsstufen eine fast dop-

















































































































































































Abb. 3.43:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Ciprofloxacin,  
Serie I  
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 





b) Serie  II 
 
Der Versuch begann am 16.08.2003. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 
30.08.2003 pro Versuchsgefäß zehn synchronisierte Würmer eingesetzt. 
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Die Wiederholung bestätigt die Ergebnisse des ersten Versuchs. Erneut ist mit zunehmender 
Ciprofloxacinkonzentration ein Rückgang der Wurmzahlen zu erkennen (Abb. 3.44 A); die 
Zahlen in den höchstbelasteten Behandlungsstufen unterscheiden sich jedoch nicht signifi-
kant von der Kontrolle (One-Way-Anova mit Dunnett's Multiple Comparison Test, p > 0,05). 
In den Kontrollansätzen werden durchschnittlich 30 Würmer gezählt. Mit einem Wurm mehr 
ist in der folgenden Behandlungsstufe ein minimaler Anstieg zu verzeichnen, anschließend 
nehmen die Zahlen ab und erreichen mit 24,0 beziehungsweise 24,3 in den Behandlungs-


























































































































































































Abb. 3.44:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Ciprofloxacin,  
Serie II 
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 





Bei Betrachtung der Würmer getrennt nach ausgewachsenen und jungen Tieren fällt auf, 
dass, im Gegensatz zum ersten Versuch, kaum ein Unterschied innerhalb der jungen Wür-
mer zu beobachten ist (Abb. 3.44 C). Waren im ersten Versuch in den Behandlungsstufen 
2,0 und 4,0 µg/kg TG noch deutlich weniger Würmer als in der Kontrolle festzustellen, so 
sind nun in der höchsten Behandlungsstufe durchschnittlich 17,8 junge Würmer vorhanden, 
in der Kontrolle hingegen nur 16,5. Von der Behandlungsstufe 0,5 µg/kg TG abgesehen, in 
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der die Anzahl mit 21,0 Würmern deutlich über dem Schnitt liegt, findet sich in allen Behand-
lungsstufen praktisch die gleiche Zahl an jungen Würmern, ein deutlicher Unterschied zum 
vorangegangenen Versuch.  
 
Der bei den Gesamtzahlen sichtbare Unterschied geht in diesem Fall von den ausgewach-
senen Würmern aus (Abb. 3.44 B). In den Behandlungsstufen 0,5, 2,0 und 4,0 µg/kg TG ist 
eine deutlich geringere Wurmzahl als in der Kontrolle festzustellen, in den beiden höchsten 
Konzentrationen ist der Unterschied signifikant. Mit durchschnittlich 6,75 bzw. 6,50 Würmern 
sind hier weniger als halb so viele Würmer wie in der Kontrolle festzustellen (durchschnittli-
che Anzahl: 13,5). In der Behandlungsstufe sind kaum mehr Würmer vorhanden, doch ist 
der Unterschied aufgrund der hohen Streuung nicht signifikant (One-Way-Anova mit Dun-
nett's Multiple Comparison Test, p > 0,05). Somit ist die Verteilung von ausgewachsenen 
und jungen Würmern in diesem Versuch genau umgekehrt zum vorigen.  
 
Die Biomasse pro Wurm ist, abgesehen von den Behandlungsstufen 0,5 und 2,0 µg/kg TG 
überall praktisch gleich (Abb. 3.44 D). Lediglich in den genannten Ansätzen finden sich deut-
lich geringere Biomassen. In der Kontrolle liegt der Durchschnittswert für einen Wurm bei 
1,16 mg, in der Behandlungsstufe 0,5 mg/kg TG bei 0,68 mg und in der Behandlungsstufe 





Der Versuch wurde im Rahmen einer Diplomarbeit von HECKER (2004) ausgeführt. Er be-
gann am 27.04.2004. Nach einer Alterungsphase von 14 Tagen wurden am 11.05.2003 pro 
Versuchsgefäß zehn synchronisierte Würmer eingesetzt. 
 
Die Zahlen der Würmer in den einzelnen Behandlungsstufen liefern ein auffälliges Bild (Abb. 
3.45 A): Es liegen durchgehend mehr Würmer in den behandelten Ansätzen als in der Kon-
trolle vor. Die Wurmzahlen nehmen bis zur Behandlungsstufe 0,94 mg/kg TG zu, anschlie-
ßend sinken sie wieder ab. Es zeigt sich eine umgekehrte U-Kurve. In den Behandlungsstu-
fen 0,94 und 2,34 mg/kg TG unterscheiden sich die Wurmzahlen signifikant von der Kontrol-
le, mit durchschnittlich 18,8 beziehungsweise 16,5 finden sich hier deutlich mehr Tiere als in 
der Kontrolle (11,3).  
 
Die Zahlen der jungen Würmer verhalten sich ähnlich wie die Gesamtwerte (Abb. 3.45 C). 
Auch hier bewegen sich die Wurmzahlen auf einer umgekehrten U-Kurve, sie steigen im 
Vergleich zur Kontrolle, in der nur durchschnittlich 3,25 Tiere vorhanden sind, deutlich an 
und erreichen in der Behandlungsstufe 0,94 mg/kg TG mit 16,3 einen signifikant von der 
Kontrolle verschiedenen Spitzenwert. Anschließend sind die Wurmzahlen wieder rückläufig.  
 
Die Zahlen der ausgewachsenen Würmer zeigen ein umgekehrtes Bild (U-Kurve, Abb. 3.45 
B); hier sinken die Werte bis zur Behandlungsstufe 0,94 mg/kg TG ab, bei der letztgenann-
ten Behandlungsstufe liegt mit durchschnittlich 2,50 Würmern ein signifikant niedrigerer Wert 
als in der Kontrolle vor (7,75). Anschließend steigen die Wurmzahlen.  
 
Die Biomasse pro Wurm folgt dem beobachteten Trend nicht eindeutig (Abb. 3.45 D). Die 
Behandlungsstufe 0,94 mg/kg TG weist mit einer Biomasse von 0,87 mg/Wurm den gering-
sten Wert auf (nicht signifikant verschieden zur Kontrolle, One-Way-Anova mit Dunnett's 
Multiple Comparison Test; p > 0,05). Dieser Wert entspricht den zahlreichen kleinen Wür-
mern in diesem Ansatz. Die Werte der anderen Behandlungsstufen zeigen jedoch kein kon-
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tinuierliches Absinken bis zur beziehungsweise einen Anstieg ab der Behandlungsstufe 
0,94 mg/kg TG. Auffällig ist, dass in der Kontrolle der höchste Biomassenwert vorliegt. Alle 


























































































































































































Abb. 3.45:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Fluoxetin 
A): Gesamtzahl der Würmer in allen Versuchsansätzen 
B): Zahl der ausgewachsenen Würmer 
C): Zahl der neugebildeten Würmer 
D): Biomasse pro Wurm 
One-Way-Anova mit Dunnett's Multiple Comparison Test; Ì = p < 0,05, ÌÌ = p 
< 0,01. Je 3 Replikate. 
 
 
Mehrfach wurden bei der Auswertung auch deformierte Würmer gefunden. In den Konzen-
trationsstufen 2,34 und 5,86 mg/kg TG waren zwischen einem und vier deformierte Würmer 
pro Ansatz enthalten. In den niedrigeren Konzentrationen wurden nur vereinzelt deformierte 
Würmer gefunden, in der Kontrolle nicht. Die Zahl der deformierten Würmer war lediglich in 
der Behandlungsstufe 5,86 mg/kg TG signifikant von der Kontrolle verschieden (Abb. 3.46).
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Abb. 3.46:  Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Testsubstanz Fluoxetin                     
Deformierte Würmer       
One-Way-Anova mit Dunnett's Multiple Comparison Test; Ì = p < 0,05. Je 3 
Replikate. 
 
In der Konzentrationsstufe 5,86 mg/kg TG fielen Würmer auf, deren Darm nur lückenhaft mit 




Abb. 3.47: Reproduktionstest mit Lumbriculus variegatus. Lückenhaft gefüllter Magen-







Folgende Parameter wurden erhoben: 
 
- Anzahlen  von  Blepharisma japonicum zu den Zeitpunkten t24, t48, t72 und t96 
- Zelldichte  von  Tetrahymena thermophila zu den Zeitpunkten t24, t48, t72 und t96 










Folgende Testkonzentrationen wurden verwendet: 0,50, 1,00, 2,00 und 4,00 µg/l. Cadmium 
als Positivkontrolle wurde in einer Konzentration von 1024 µg/l (= 10 µMol) benutzt. 
 
-  Blepharisma 
 
Die Versuche wurden am 15.07.2004, 16.08.2004, 30.08.2004 und 13.09.2004 begonnen 
und dauerten jeweils fünf Tage. Zu Versuchsbeginn wurden pro Versuchsansatz zehn 
Blepharisma und 100 µl Tetrahymena-Suspension eingesetzt. Die Zellzahlen von Blepha-
























































































































































































Abb. 3.48:  Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.  
Testsubstanz Carbamazepin. Zahl von Blepharisma in Kontrolle und allen Be-
handlungsstufen. n = 3.  
A: Versuchsbeginn 15.07.2004, B: Versuchsbeginn 16.08.2004,  C: Versuchs-
beginn 30.08.2004, D: Versuchsbeginn 13.09.2004 
 
 
  953.4 Destruentenmikrokosmos 
 
Verschiedentlich ergeben sich signifikante Unterschiede von einzelnen Ansätzen gegenüber 
der Lösemittelkontrolle. Sie sind in Tabelle 3.15  zusammengefasst. Keine dieser Differen-
zen ist in einer der folgenden Wiederholungen reproduzierbar. Auffällig sind stark schwan-
kende Reproduktionsraten innerhalb der Versuchswiederholungen. Während in der Wieder-
holung D nach 96 Stunden bis zu 4100 Tiere pro Ansatz gefunden werden, überschreitet die 
Anzahl in Wiederholung B 2500 Tiere nicht. In beiden Ansätzen vermehren sich die Tiere 
exponentiell, doch mit unterschiedlichen Geschwindigkeiten. In Tabelle 3.16 sind die durch-
schnittlichen Generationszeiten aller Ansätze dargestellt 
 
Tabelle 3.15. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      
Testsubstanz: Carbamazepin. Behandlungsstufen mit signifikant zur Lösemit-
telkontrolle verschiedenen Blepharisma-Zahlen (One-Way-Anova mit Dun-
nett’s Multiple-Comparison-Test). 
  zur Lösemittelkontrolle verschiedene Behandlungsstufen und Signifikanzniveau
 t 24 t48 t72 T96
Versuch A  4,00 µg, p < 0,01   
Versuch B   2,00 µg, p < 0,05 
Versuch C    0,50 µg, p < 0,05 
Versuch D  4,00 µg,  
p < 0,05 
alle bei p < 0,05, 





In der Positivkontrolle sind lediglich in Wiederholung C zur Zählung am vierten Tag noch 
einige Blepharismen vorhanden, in den übrigen Ansätzen sterben alle eingesetzten Tiere 
binnen 24 Stunden. Für die Positivkontrolle wurde daher keine Generationszeit berechnet. 
 
 
Tabelle 3.16. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      




  Versuch A  Versuch B  Versuch C  Versuch D 
C  11,0 19,0 16,3 12,3 
SC  10,2 16,5 20,1 14,4 
0,50 12,1 15,6 12,9 12,7 
1,00 9,90 19,7 14,0 13,3 
2,00 10,4 14,1 15,9 13,2 
4,00 13,2 18,7 18,9 14,1 
 
 
Es zeigt sich, dass die verschiedenen Behandlungsstufen merklich unterschiedliche Genera-
tionszeiten aufweisen. Deren Verteilung ist jedoch in den Wiederholungen durchweg ver-
schieden. So zeigt die höchste Testkonzentration in den verschiedenen Wiederholungen 
einmal die längste Generationszeit, einmal die zweitlängste und zweimal Werte im Mittelfeld. 
Die Behandlungsstufe mit der kürzesten Generationszeit ist von Versuch zu Versuch unter-
schiedlich, ebenso die Stellung der Kontrollen in der entsprechenden Rangabfolge. Die Un-
terschiede in Zellzahl und Generationszeit sind augenscheinlich in unterschiedlichen Wach-
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-  Tetrahymena 
 
Die Zelldichten wurden photometrisch über die Extinktion bei einer Wellenlänge von 540 nm 
bestimmt. Diese Werte und ihr Verlauf über die Versuchsdauer sind in Abbildung 3.49 aufge-












































































































































C Legende: 0,50 2,00
Cd 1124 SC 1,00 4,00
Abb. 3.49: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.         
Testsubstanz Carbamazepin. Zelldichten von Tetrahymena in Kontrolle und al-
len Behandlungsstufen. n = 3. 
A: Versuchsbeginn 15.07.2004, B: Versuchsbeginn 16.08.2004, C: Versuchsbe-
ginn 30.08.2004, D: Versuchsbeginn 13.09.2004 
 
Es zeigt sich, dass außer in Wiederholung B die Zelldichten nur bis zum Zeitpunkt t24 anstei-
gen und dann nur noch geringfügig schwanken. Die überall relativ gleichen Wachstumsraten 
bei Tetrahymena erklären sich mit dem gleichen Alter der Kulturen; es wurden immer 72 
Stunden alte Kulturen benutzt. Zwar zeigen sich einzelne signifikante Unterschiede der Zell-
dichten zur Lösemittelkontrolle (der besseren Übersichtlichkeit wegen nicht dargestellt), doch 
sind diese nicht reproduzierbar und erscheinen von Fall zu Fall verschieden. Am deutlich-
sten wird dies an der Tetrahymena-Dichte in Wiederholung A, Behandlungsstufe 1,00 µg/l. 
Die Kurve zeigt eine gegenüber allen anderen Behandlungsstufen sichtlich erhöhte Zelldich-
te an, zu den Auswertungen nach 24 und 48 Stunden ist der Unterschied signifikant 
(Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,01 bzw. p < 0,05). Diese 
Signifikanz verliert sich jedoch bei den beiden folgenden Auswertungen und ist in keiner der 
übrigen Versuchswiederholungen reproduzierbar. Weitere festgestellte Unterschiede wie-
derholen sich ebenfalls nicht, dafür treten dann andere auf, die aber nie eine Konzentrations-
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Wirkungsbeziehung erkennen lassen. In der Positivkontrolle zeigt sich in den Wiederholun-
gen A und D ein Absinken der Zelldichte gegenüber dem Nullwert, gefolgt von einem leich-
ten Anstieg während der weiteren Versuchsdauer. In den Wiederholungen B und C ist der 





-  Blepharisma 
 
Folgende Konzentrationen wurden getestet: 0,05, 0,10, 0,20 und 0,40 µg/l. Als Positivkon-
trolle diente erneut Cadmium, diesmal in einer Konzentration von 562 µg/l (= 5 µMol). Wie 
auch bei den Versuchen mit Carbamazepin zeigen sich in allen drei Wiederholungen des 
Tests mit Clofibrinsäure unterschiedliche Zellzahlen und Generationszeiten. Der Verlauf der 
Vermehrung von Blepharisma ist in Abbildung 3.50 dargestellt.  
 
Vereinzelt treten signifikante Unterschiede auf, so zum Beispiel in Wiederholung A, Zeitpunkt 
t72, wo alle Behandlungsstufen signifikant verschieden zur Lösemittelkontrolle sind (One-
Way-Anova mit Dunnett’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,01). Diese Unterschiede verlieren 
sich jedoch bei der Auswertung t96 wieder. Weitere auftretende Unterschiede sind ebenfalls 
stets bei der nächsten Auswertung nicht mehr auszumachen und auch in den Wiederholun-
gen nicht reproduzierbar. Tabelle 3.17 gibt einen Überblick.  
 
Tabelle 3.17. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      
  Testsubstanz: Clofibrinsäure. Behandlungsstufen mit signifikant zur Lösemit- 
 telkontrolle  verschiedenen  Blepharisma-Zahlen (One-Way-Anova mit Dun- 
 nett’s  Multiple-Comparison-Test). 
  zur Lösemittelkontrolle verschiedene Behandlungsstufen und Signifikanzniveau 
 t 24 t48 t72 t96
Versuch A  0,20 ng, p < 0,05  alle mit p < 0,01 
Versuch B   C, p < 0,05   
Versuch C  C, 0,05 ng (p < 
0,01), 0,20 ng (p< 
0,05) 
C (p < 0,01),  
0,05 ng (p < 0,05)   
C (p < 0,05) 
 
Hier liegen die in Kolonien von Blepharisma üblichen Wachstumsschwankungen vor.  
In der Positivkontrolle ist eine tendenzielle Anpassung der Blepharisma an das Cadmium zu 
beobachten. In den ersten drei Auswertungen finden sich in allen Wiederholungen kaum 
weniger Blepharisma als zu Beginn, am letzten Tag ist sogar eine Vermehrung zu sehen.  
 
Tabelle 3.18 gibt einen Überblick über die Generationszeiten in den einzelnen Wiederholun-
gen. 
 
Tabelle 3.18. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      
Testsubstanz: Clofibrinsäure. Generationszeiten von Blepharisma japonicum 
Testkonzentration [µg/l]  Generationszeiten [h] 
  Versuch A  Versuch B  Versuch C 
C  14,9 11,3 10,7 
SC  20,6 15,9 25,2 
0,05    14,4 11,7 11,4 
0,10    17,8 16,6 17,3 
0,20    19,7 10,7 32,4 
0,40  13,7 10,6 13,7 
Cd  562  56,0 63,5 71,8 
 
 






































Abb. 3.50:  Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.  
Testsubstanz: Clofibrinsäure. Zahlen von Blepharisma in Kontrolle und allen Be-
handlungsstufen. n = 3. 
A: Versuchsbeginn 19.09.2004, B: Versuchsbeginn 07.11.2004, C: Versuchsbe-
ginn 13.12.2004 
 
Die Generationszeiten lassen keine eindeutige Tendenz erkennen. Kontrolle und Lösemittel-
kontrolle liegen in allen Wiederholungen an verschiedenen Stellen in der Rangfolge, in jeder 
Wiederholung hat eine andere Behandlungsstufe die längste Generationsdauer. Aufgrund 
der Reduzierung der Cadmiumkonzentration in der Positivkontrolle überlebten im Gegensatz 
zu den Versuchen mit Carbamazepin genug Blepharisma, um auch hier eine Generations-

















































































































  993.4 Destruentenmikrokosmos 
 
stantes Ergebnis zu verzeichnen − stets deutlich höher als die der anderen Behandlungsstu-
fen.  
 
-  Tetrahymena 
 
Wie in den Versuchen mit Carbamazepin, so zeigt sich auch diesen Versuchen in zwei von 
drei Wiederholungen ein steiler Anstieg der Zelldichte in den ersten 24 Stunden, anschlie-
ßend bleibt die Dichte weitgehend konstant (Abb. 3.51). Die Standardabweichungen sind der 

































Abb. 3.51:  Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.   
Testsubstanz: Clofibrinsäure. Zelldichten von Tetrahymena in Kontrolle und al-
len Behandlungsstufen. n = 3 





























































































  1003.4 Destruentenmikrokosmos 
 
Eine Abweichung ist lediglich in Wiederholung B festzustellen, in der die Zelldichte bis zum 
Testende weiter ansteigt. Verschiedene signifikante Unterschiede in den Zelldichten sind zu 
verzeichnen. Sie sind jedoch weder in den Wiederholungen des Versuchs, noch von Aus-
wertung zu Auswertung reproduzierbar. Insgesamt betrachtet sind die Zelldichten etwas 
geringer als in den Carbamazepinversuchen, innerhalb der Wiederholungen jedoch ver-
gleichbar. 
 
In der Positivkontrolle steigt die Zelldichte in den Wiederholungen B und C gegenüber der 
Ausgangsdichte leicht an. In Wiederholung C erfolgt dies von Beginn an, in Wiederholung B 
ist zu Beginn ein deutlicher Anstieg mit anschließendem Rückgang zu verzeichnen, die re-






Folgende Konzentrationen wurden getestet: 150 ng/l, 300 ng/l, 600 ng/l und 1200 ng/l. Als 
Positivkontrolle diente Cadmium (562 µg/l). 
 
-  Blepharisma 
 
Wie Abbildung 3.52 und Tabelle 3.19 zeigen, sind im ersten Testdurchgang (Versuch A) in 
der Behandlungsstufe 1200 ng/l bei den Auswertungen t24 und t48 signifikant weniger Blepha-
risma vorhanden als in der Kontrolle, in der Auswertung t48 außerdem in der Behandlungs-




























































































Abb. 3.52:  Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.  
Testsubstanz: Ciprofloxacin. Anzahl von Blepharisma in Kontrolle und allen Be-
handlungsstufen. n = 3. 
A: Versuchsbeginn 04.10.2004, B: Versuchsbeginn 19.12.2004 
 
Wiederholung B kann dieses Ergebnis jedoch nicht bestätigen. Die Verhältnisse sind dort 
sichtlich verschieden, mit durchschnittlich 3080 Tieren bei der Auswertung t96 befinden sich 
die Zahlen der Kontrollansätze auf einem mittleren Rang. Die Behandlungsstufe 600 ng/l 
weist mit 4380 die meisten Tiere auf, die nächst höhere Anzahl befindet sich in der Behand-
lungsstufe 1200 ng/l mit 3920. Tabelle 3.19 stellt die vorhandenen Unterschiede zusammen. 
  1013.4 Destruentenmikrokosmos 
 
In der Positivkontrolle gehen die Blepharismazahlen in beiden Ansätzen zunächst stark zu-
rück, gegen Ende kann eine Zunahme beobachtet werden. Während in Wiederholung gegen 
Ende eine geringe Zunahme der Blepharismenzahl zu verzeichnen ist, stagnieren die Zahlen 
in Wiederholung A auf dem Niveau zu Versuchsbeginn. 
 
Tabelle 3.19. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      
Testsubstanz: Ciprofloxacin. Behandlungsstufen mit signifikant zur Lösemittel-
kontrolle verschiedenen Blepharisma-Zahlen (One-Way-Anova mit Dunnett’s 
Multiple-Comparison-Test) 
  zur Lösemittelkontrolle verschiedene Behandlungsstufen und Signifikanzniveau 
 t 24 t48 t72 t96
Versuch A  300 ng, 1200 ng, p 
< 0,01 
600 ng, 1200 ng, p 
< 0,01 
  
Versuch B  1200 ng (p < 0,05)  300 ng (p < 0,01)  600 ng,  p < 0,05 
 
Erneut sind die Reproduktionsraten im Testdurchgang B in allen Behandlungsstufen deutlich 
höher als in Durchgang A, es sind überall doppelt so viele oder mehr Tiere vorhanden. Die 
Generationszeiten schwanken von Wiederholung zu Wiederholung stark (Tab. 3.20). 
 
Tabelle 3.20. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                      




  Versuch A  Versuch B 
C 12,5  13,9 
150   11,2  11,5 
300   14,2  8,77 
600   16,6  11,3 
1200   14,0  13,9 
Cd 562  288  23,1 
 
 
Wie zu erwarten, weisen Kontrolle und die Behandlungsstufe 150 ng/l im Versuch A die 
niedrigsten Generationszeiten auf, die Behandlungsstufen 600 und 1200 ng/l haben eine 
deutlich höhere Replikationsdauer. Somit zeigen die Generationszeiten ein den absoluten 
Dichten ähnliches Bild. Entsprechend verhalten sich die Daten in Versuch B. Hier hat die 
Behandlungsstufe 600 ng/l, in der die meisten Tiere gezählt werden, eine deutlich kürzere 
Generationsdauer als die Kontrolle. Die noch geringere Reproduktionsdauer in der Behand-
lungsstufe 300 ng/l ist verständlich, wenn man den sehr starken Anstieg der Blepharisma-
Anzahl besonders von t72 nach t96 beachtet. Gegenüber der vorangegangenen Auswertung 
sind die Dichten extrem gestiegen, in einem Replikat mehr als zehnfach.  
 
 
-  Tetrahymena 
 
Die Zelldichten verhalten sich anders als in den vorangegangenen Versuchen. Wie Abbil-
dung 3.53 zeigt, steigen die Zelldichten im Versuch A bei der Auswertung t24 zunächst ge-
genüber dem Nullwert an. Die Werte bleiben jedoch nicht konstant, sondern fallen um 0,2 
Extinktionseinheiten ab. Erst ab der Auswertung t48 bleibt die Zelldichte in allen Ansätzen auf 
konstantem Niveau. Der Anstieg in der Positivkontrolle zum Zeitpunkt t24 ist vermutlich durch 
Verunreinigung der Proben mit Detritus bedingt, genau wie zur Auswertung t96. In beiden 
Wiederholungen ist jedoch - auch bei Berücksichtigung der Verunreinigung - ein Anstieg der 
Zelldichte gegenüber dem Versuchsbeginn festzustellen. 
 
  1023.4 Destruentenmikrokosmos 
 
In Versuch B erreichen die Zelldichten erneut zum Zeitpunkt t24 das bis zum Versuchsende 
im wesentlichen gleiche Niveau. Allerdings liegen die Zelldichten der einzelnen Behand-
lungsstufen deutlich weiter auseinander, in früheren Ansätzen verliefen die einzelnen Kurven 
dichter zusammen. Die Zelldichten der Positivkontrolle bewegen sich erneut deutlich unter 
dem Niveau der übrigen Ansätze, sie sind durchweg geringer als in der Kontrolle. Bei den 
Zelldichten der mit Ciprofloxacin belasteten Ansätze zeigen sich vereinzelt signifikante Diffe-
renzen (Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,05 bzw. p < 0,01), 
die jedoch nur bei einzelnen Auswertungen auftreten und nicht während der ganzen Ver-
suchsdauer. Dies ist auch in Auswertung A der Fall. In Abbildung 3.53 sind die Standardab-














Abb. 3.53: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                     
Testsubstanz: Ciprofloxacin. Zelldichten von Tetrahymena in Kontrolle und allen 
Behandlungsstufen. n = 3. 






Die Versuche wurden im Rahmen einer Diplomarbeit von HECKER (2004) durchgeführt. Im 
ersten Versuch wurden folgende Konzentrationen getestet: 0,50, 1,00 und 2,00  µg/l. Im 
zweiten Versuch wurde der Konzentrationsbereich variiert, um auch höhere Konzentrationen 
zu prüfen, hier wurden die folgenden Konzentrationen untersucht: 1,00, 1,50, 2,00 und 2,50 
µg/l. Außerdem wurde hier als Positivkontrolle Chrom in einer Konzentration von 30 µg/l 
verwendet. 
 
-  Blepharisma 
 
Im Vergleich mit den vorangegangenen Versuchen fällt die niedrige Zellzahl ins Auge (Abb. 
3.54). In Versuch A sind zum Zeitpunkt t96 maximal 261 Blepharismen in einem Replikat der 
Kontrolle festzustellen, in Versuch B sind es sogar maximal 71 Tiere (ein Replikat der Be-
handlungsstufe 1 µg/l). Die Zahlen zeigen jedoch keinen Einfluss von Fluoxetin, auch in der 
Kontrolle vermehrt sich Blepharisma nur äußerst langsam. In keinem der beiden Versuche 
weist eine der Behandlungsstufen signifikant von der Kontrolle verschiedene Werte auf 
(Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p > 0,05). Im Versuch A sind zur 
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der Unterschied nur gering. Auch die etwas stärker abweichenden Werte der Behandlungs-
stufe 2000 ng/l sind statistisch nicht signifikant verschieden.  
Im Versuch B weist die Kontrolle hingegen mit durchschnittlich 38,7 Tieren die niedrigste 
Zellzahl auf, sämtliche behandelten Ansätze mit Ausnahme der hier erstmalig untersuchten 
Positivkontrolle enthalten mehr Blepharisma. Die Behandlungsstufe 2,5 µg/l enthält durch-
schnittlich 65 Tiere, dieser Wert ist statistisch signifikant (Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s 
Multiple-Comparison-Test, p < 0,05). Die Positivkontrolle zeigt die toxische Wirkung des 


















Abb. 3.54: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                     
Testsubstanz: Fluoxetin. Zahlen von Blepharisma in Kontrolle und allen Behand-
lungsstufen. N = 3. 
A: Versuchsbeginn 01.06.2004, B: Versuchsbeginn 05.07.2004 
 
 
Tabelle 3.21. Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                  




  Versuch A  Versuch B 
C 29,9  46,9 
0,50   49,5   
1,00   38,7  42,4 
1,50     36,1 
2,00   54,0  35,9 
2,50     31,2 
 
Die Generationszeiten (Tab. 3.21) in beiden Versuchen sind gegenüber den Werten der 
anderen Versuche deutlich verlängert. Sie entsprechen jedoch den ermittelten Zellzahlen. Im 
Versuch A zeigt die Kontrolle die kürzeste, die Behandlungsstufe 2,0 µg/l die längste Gene-
rationszeit, entsprechend den dort vorgefundenen höchsten beziehungsweise niedrigsten 
Zellzahlen. Auch die weiteren Generationszeiten passen zu den in den Ansätzen ermittelten 
Tierzahlen. Gleiches gilt für Versuch B, hier weist umgekehrt die Behandlungsstufe 2,5 µg/l 
die kürzeste, die Kontrolle die höchste Generationsdauer auf. Auch dies entspricht den vor-
gefundenen Zellzahlen. Für die übrigen Behandlungsstufen finden sich ähnliche Werte. Die 
ermittelten Generationszeiten sind für Blepharisma nicht ungewöhnlich (GIESE 1973). Für die 
Positivkontrolle in Versuch B konnte aufgrund der sehr wenigen vorgefundenen Blepharisma 













































































  1043.5 Rückstandsanalytik 
 













































































Abb. 3.55: Mikrokosmos-Test mit Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila.                     
Testsubstanz: Fluoxetin. Zelldichten von Tetrahymena in Kontrolle und allen Be-
handlungsstufen. n = 3. 
A: Versuchsbeginn 01.06.2004, B: Versuchsbeginn 05.07.2004 
 
 
Die Betrachtung der Zelldichte lässt signifikante Differenzen erkennen (Abb. 3.55). Bei der 
Auswertung t48 sind in sämtlichen Behandlungsstufen höhere Zelldichten als in der Kontrolle 
festzustellen (One-Way-Anova mit Dunnett’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,01). Zum Zeit-
punkt t72 zeigen die Behandlungsstufen 0,5 und 1,0 µg/l signifikante Unterschiede (Kruskal-
Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,05). Zum Zeitpunkt t96 sind die Werte 
der Behandlungsstufen 0,5 und 2,0 µg/l erneut gegenüber der Kontrolle signifikant erhöht 
(Kruskal-Wallis-Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,001).  
 
In Versuch B zeigen sich bis auf die bei der Auswertung an t72 erhobenen Werte keine signi-
fikanten Differenzen. Nur zu dieser Auswertung sind die Zelldichten der Behandlungsstufen 
1000, 1500 und 2000 ng/l signifikant geringer als die Zelldichte der Kontrolle (Kruskal-Wallis-
Test mit Dunn’s Multiple-Comparison-Test, p < 0,01 bzw. p < 0,05). In der Positivkontrolle ist 







Tab. 3.22 zeigt die im Sediment des Lebenszyklustests mit C. riparius, Serie I am Tag 0 und 
am Tag 28 im Sediment  messbaren Carbamazepinkonzentrationen. Dargestellt sind außer-
dem die Konzentrationen zu Versuchsbeginn als Prozentzahlen der Nominalkonzentrationen 





  1053.5 Rückstandsanalytik 
 
Tabelle 3.22. 30-Tage-Sedimenttoxizitätstest mit Chironomus riparius (Serie I). Gemessene  
Carbamazepinkonzentrationen an Tag 0 und Tag 28 im Sediment sowie Ver-
hältnis der End- zur Ausgangskonzentration (Bestimmungsgrenze im Wasser: 
2 ng/l; im Sediment: 2 µg/kg TG) 











im Vergleich zur  No-
minalkonzentration bei 
Versuchsbeginn [%] 
Anteil der am Versuch-
sende gemessenen 
Konzentrationen im 
Vergleich zur bei Ver-
suchsbeginn gemesse-
nen Konzentration [%] 
C <BG  n.  d.  --  -- 
SC <BG  n.  d. --  -- 
0,16 0,02  0,01 11,2  27,8 
0,8 0,03  0,07  4,13  218 
4 0,22  0,24  5,50  109 
20 1,65  1,46  8,25  88,5 
100 8,24  5,64  8,24  68,5 
 
In der Behandlungsstufe 0,16 mg/kg ist zum Versuchsende nur noch ein geringer Anteil der 
Ausgangskonzentration nachweisbar, während in allen anderen Ansätzen zwischen 68 und 
218% der Ausgangskonzentration vorliegen.  
   
Tab. 3.23 zeigt die am Tag 0 (Einsatz der Larven) gemessenen Carbamazepinkonzentratio-
nen in Sediment und Überstandswasser des Tests mit Chironomus riparius, Serie III. Wäh-
rend in Kontrolle und Lösemittelkontrolle kein Carbamazepin gefunden wird, reichen die 
Konzentrationen in den behandelten Sedimenten von 0,14 bis 2,9 mg/kg Carbamazepin; 
14% bis 29% der Nominalkonzentrationen. Zu Versuchsende sind zwischen 38 und 57% des 
eingesetzten Carbamazepins im Versuchssystem vorhanden. 
 
 
Tabelle 3.23. 30-Tage-Sedimenttoxizitätstest mit Chironomus riparius (Serie III). Gemesse- 
ne Carbamazepinkonzentrationen an Tag 0 in Sediment und Überstandswas-
ser (Bestimmungsgrenze im Wasser: 2 ng/l; im Sediment: 2 µg/kg TG) 













C  n. d.  n, d,     
SC  n. d.  n. d.     
0,625  0,14 0,16 22,4 48,6 
1,25  0,23 0,33 18,7 45,3 
2,5  0,47 0,61 18,7 42,9 
5  0,72 1,22 14,4 38,8 






Nach LÖFFLER (PERS. MITTEILUNG 2005) bindet Clofibrinsäure bei den im Versuch herrschen-
den pH-Werten nicht an Sedimente. Aufgrund dieser Tatsache und da nirgends Effekte die-
ser Substanz feststellbar waren, wurden lediglich Proben des Überstandswassers aus dem 
Lebenszyklustest mit C. riparius auf ihren Clofibrinsäuregehalt untersucht. Die Ergebnisse 
sind in Tab. 3.24 dargestellt. 
 
Es treten überall Wiederfindungsraten zwischen 81,6% und 120% auf. Die Konzentration der 
Testsubstanz bleibt über die Versuchsdauer im Wesentlichen konstant.  
 
 
  1063.5 Rückstandsanalytik 
 
Tabelle 3.24. 30-d-Sedimenttoxizitätstest mit Chironomus riparius (Serie III). Gemessene  
Clofibrinsäurekonzentrationen am Tag 0 im Überstandswasser (Bestim-
mungsgrenze im Wasser: 2 ng/l; im Sediment: 2 µg/kg TG) 





















C  -- -- -- --  -- 
SC  -- -- -- --  -- 
0,1  0,03 0,02 0,02 94,8 81,6 
0,3 0,08  0,08  0,06  104  86,0 
0,9 0,23  0,23  0,42  102  188 
2,7  0,68 0,63 0,81 93,2 120 
8,1  2,03 1,78 1,86 87,9 91,9 
 
 
c) Ciprofloxacin   
 
 
Bei der Analyse fanden sich nur noch Spuren von Ciprofloxacin; die Konzentrationen waren 
zu gering, um quantifiziert zu werden. Die Ergebnisse ermöglichen keine Aussage, in wel-
chem Maße Ciprofloxacin bioverfügbar war.  
 
 
d) Fluoxetin   
 
 
Tab. 3.25 zeigt die gemessenen Fluoxetinkonzentrationen im Reproduktionstest mit Pota-
mopyrgus antipodarum direkt nach einem Wasserwechsel sowie 24, 48 und 72 Stunden 
später. Die Daten zeigen, dass kein merklicher Abbau stattfindet.  
 
Tabelle 3.25. 30-Tage-Reproduktionstest mit Potamopyrgus antipodarum. Gemessene  
Fluoxetinkonzentrationen, direkt und 24, 48 und 72 h nach dem Wasserwech-
sel (Bestimmungsgrenze im Wasser: 1 µg/l) 




rate an t72 [%] 
Norfluoxetin, t72 [µg/l] [% der 
Nominalkonzentration,  
bezogen auf Fluoxetin] 
Nominalkonzentration 
[µg/l] 
t0 t24 t48 t72   
Kontrolle  2 0 0 0  --  0 
3,2  3 2 2 2  66  0 
16  12 12 11 11  68,8  0 
80  65 66 33 58  72,5  0 
400  363 317 341 345  86,3  13 
 
 
Tab. 3.26 und 3.27 zeigen die Analyseergebnisse für Fluoxetin im Lebenszyklustest mit   
Chironomus riparius. Es ergeben sich recht geringe Wiederfindungsraten. Da das Sediment 
vor der Extraktion zentrifugiert wurde, wurde nur die absolute Konzentration im körnigen 
Sediment sowie im Überstandswasser bestimmt. Das Porenwasser wurde nicht untersucht.  
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Tabelle 3.26. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius. Ermittelte Konzentrationen von  
Fluoxetin in Wasser und Sediment am Tag 0. (Bestimmungsgrenze: 1 µg/l in 
Wasser und Sedimentextrakt) 
    
Nominelle Sediment-
konzentration 
gemessene Konzentration [µg/l]  Wiederfindungsrate [% der Nominal-
konzentration] 
[mg/kg] Fluoxetin  Norfluoxetin  Fluoxetin 
Wasserproben      
Kontrolle   --  --  -- 
0,15 --  --  -- 
0,38 3,00  --  0,80 
0,94 9,00  --  1,00 
2,34 29,0  --  1,20 
5,86 130  --  2,21 
Sedimentproben      
Kontrolle 1,00 --  -- 
0,15 53,0  --  35,3 
0,38 91,0  3,00  24,0 
0,94 217  4,00  23,1 
2,34 423  9,00  18,1 
5,86 1115  37,0  19,3 
 
Tabelle 3.27. Lebenszyklustest mit Chironomus riparius. Ermittelte Konzentrationen von  
Fluoxetin in Wasser und Sediment am Tag 30 (Bestimmungsgrenze: 1 µg/l im 
Wasser und Sedimentextrakt). 
     
Nominelle Sediment-
konzentration 
gemessene Konzentration [µg/l]  Wiederfindungsrate [% der Nominalkon-
zentration] 
[mg/kg]  Fluoxetin Norfluoxetin Fluoxetin 
Wasserproben     
Kontrolle  -- -- -- 
0,15  -- -- -- 
0,38  -- -- -- 
0,94 1,00  --  0,1 
2,34 6,00  --  0,3 
5,86 18,0  --  0,3 
Sedimentproben     
Kontrolle  -- -- -- 
0,15 13,0  --  8,70 
0,38  45,0 3,00 11,8 
0,94 158  9,00  16,8 
2,34 278  17,0  11,9 





Anhand der analytisch bestimmten Substanzkonzentrationen konnten für Carbamazepin und 
Fluoxetin als charakteristische Daten die EC10 und EC50 sowie die NOEC und LOEC be-
stimmt werden. Die folgenden Tabellen 3.28 und 3.29 zeigen diese Toxizitätskennwerte. 
 




Die für C. riparius ermittelten Werte weichen nur in geringem Maß voneinander ab. Die Ab-
weichungen in Serie IV erklären sich durch die erhöhte Versuchstemperatur, Serie II hat 
wegen der verlängerten Equilibrationsphase abweichende Werte.  
 
Für die Risikobewertung wurde aus den ersten drei Versuchsserien eine durchschnittliche 
EC10 von 0,11 mg/kg bzw. 113 µg/kg Sediment (TG) berechnet. Die Serie IV wurde wegen 
der erhöhten Temperatur nicht in diese Berechnung mit einbezogen. 
 
Tabelle 3.28. Toxizitätskenndaten für Carbamazepin im Lebenszyklustest mit Chironomus  
          riparius 
Kennwert  Konzentration [mg/kg Sediment (TG)] 




























Der Wert für die LOEC liegt oberhalb der EC10 (Tabelle 3.30), da es der Wert ist, bei dem 
zum ersten Mal statistisch signifikante Effekte auftraten. Die übrigen Werte sind unauffällig 
und im Rahmen der Konzentrations-Wirkungsbeziehung plausibel. Zur Risikobewertung 
wurde die EC10 verwendet. 
 
Tabelle 3.29. Toxizitätskenndaten für Fluoxetin im Reproduktionstest mit Potamopyrgus 
antipodarum 














Die akute Toxizität von Carbamazepin, Clofibrinsäure und Ciprofloxacin (Fluoxetin wurde 
nicht auf akute Toxizität getestet) wurde an Chironomus riparius und Lumbriculus variegatus 
getestet.  
 
Die getesteten Konzentrationen für die einzelnen Substanzen sind in Tab. 3.30 dargestellt. 
Es wurden für C. riparius und L. variegatus die gleichen Testkonzentrationen verwendet. 
Nirgends wurde eine Akuttoxizität festgestellt (Tab. 3.31). 
 
Tabelle 3.30. Test auf akute Toxizität mit Chironomus riparius und Lumbriculus variegatus.  
          Testkonzentrationen 




0,0005 - 4 
0,00005 - 0,4 
0,3 - 4,8  
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Tabelle 3.31. Test auf akute Toxizität mit Chironomus riparius und Lumbriculus variegatus.  
 Ermittelte  LOEC 
Substanz Versuchsorganismus 
  Chironomus riparius, Versuchsdauer:  
24 h 
Lumbriculus variegatus, Versuchsdauer: 
96 h 
Carbamazepin  > 4 mg/l  > 4,0 mg/l 
Clofibrinsäure  > 0,4 mg/l  > 0,4 mg/l 







  1104. Diskussion 
 
4.1  Auswahl der Testsubstanzen 
 
4.1.1  Relevanz im Kontext der gesamten Arzneimittelfracht 
 
Carbamazepin und Clofibrinsäure wurden als Testsubstanzen ausgewählt, da sie in zahlrei-
chen Messungen in Umweltproben nachgewiesen wurden. So berichten FERRARI ET AL. 
(2004), HEBERER ET AL. (2002), TIXIER ET AL. (2003), WIEGEL ET AL. (2004) und TERNES (1998, 
2001) über Carbamazepinfunde in Oberflächen- und Grundwässern. SACHER ET AL. (1998) 
fanden im Rhein mit 2,1 µg/l eine sehr hohe Carbamazepinkonzentration. Diese Konzentra-
tion beruhte auf Einleitung belasteter Abwässer, mittlerweile sind nicht mehr so hohe Einträ-
ge zu verzeichnen. Angesichts des ubiquitären Vorkommens dieser Substanz ist die Unter-
suchung möglicher Umwelteffekte geboten. Aufgrund der vielseitigen Anwendungen von 
Carbamazepin und der unverändert hohen Verordnungsraten ist ein Rückgang der Umwelt-
konzentrationen in absehbarer Zeit nicht zu erwarten. Eine Anreicherung des Pharmakons 
ist möglich, da die Substanz laut LÖFFLER ET AL. (2005) persistiert. Umso wichtiger ist es, 
mögliche Effekte dieser Substanz zu beobachten. 
 
Clofibrinsäure wurde unter anderem von FERRARI ET AL. (2004), METCALFE ET AL. (2003), 
CALAMARI ET AL. (2003) und TERNES (1998) in der aquatischen Umwelt nachgewiesen. Mitt-
lerweile ist die Verschreibung von Clofibrinsäurederivaten stark rückläufig (SCHWABE  & 
PAFFRATH 2004). TIXIER ET AL. (2003) fanden in Kläranlagenabläufen noch bis zu 60 ng/l, in 
Oberflächengewässern bis zu 30 ng/l. Grund hierfür ist, dass Clofibrinsäure auch ein Abbau-
produkt anderer Lipidsenker ist. Da die Substanz in aquatischen Systemen hochgradig per-
sistent ist (LÖFFLER ET AL. 2005), ist sie ebenso wie Carbamazepin ubiquitär in der Umwelt 
nachweisbar, sogar in der Nordsee (BUSER  &  MÜLLER  1998). Da außerdem vereinzelte 
Nachweise von Clofibrinsäure im Grund- und Trinkwasser erfolgten (HEBERER & STAN 1997, 
HEBERER ET AL. 2002, STAN ET AL. 1994) und es somit eine Verbreitung dieses Pharmakons 
durch alle Umweltkompartimente hindurch gibt, ist es erforderlich, Kenntnisse über mögliche 
Umwelteffekte auch bei sinkenden Verschreibungsmengen zu gewinnen. 
 
Ciprofloxacin ist bislang nur in wenigen Fällen in Oberflächengewässern abseits von Kläran-
lagenabläufen nachgewiesen worden. KOLPIN ET AL.  (2002) fanden Ciprofloxacin in US-
amerikanischen Oberflächengewässern, der Medianwert lag bei 0,02 µg/l, maximal wurden 
0,03 µg/l nachgewiesen. CALAMARI ET AL. (2003) fanden bei Messungen in den italienischen 
Flüssen Po und Lambro Konzentrationen von 0,026 µg/l und 0,014 µg/l. Die in Kläranlagen-
abläufen gemessenen Konzentrationen lagen deutlich höher. GOLET ET AL. (2001) wiesen in 
den Primärabläufen von Schweizer Kläranlagen bis zu 0,4 µg/l, in den Tertiärabläufen noch 
bis zu 0,1 µg/l nach. HARTMANN ET AL. (1999) fanden bis zu 124 µg/l in den Abwässern ver-
schiedener Kliniken. Bei diesen Konzentrationen traten bereits erste DNA-Schäden und Mu-
tationen bei Bakterien auf. Obwohl Ciprofloxacin nicht so häufig in der Umwelt nachzuweisen 
ist wie die beiden vorhergehenden Substanzen, ist aufgrund seines gentoxischen Potentials 
eine Untersuchung möglicher Effekte geboten. 
 
Für die in dieser Studie untersuchten Testorganismen können Veränderungen in der Bakte-
rienflora von Bedeutung sein, da sich besonders Chironomiden von den im Sediment befind-
lichen Bakterien ernähren (ARMITAGE ET AL. 2005). Hier auftretende Veränderungen können 
somit zu verschlechterten Nahrungsbedingungen für Chironomidenlarven führen. Effekte auf 
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sedimentbewohnende Lebewesen sind denkbar, da Fluorochinolone stark sedimentbindend 
sind (KÜMMERER 2003, GOLET ET AL. 2003). 
Daneben sind andere, unspezifische Effekte des Ciprofloxacins möglich. Ciprofloxacin wirkt 
als Hemmer der bakteriellen Gyrase, letztlich ist die Wirkung genetisch vermittelt. RIESBECK 
ET AL. (1994) zeigen weitere, nicht-antibakterielle Wirkungen von Ciprofloxacin. Es ist somit 
denkbar, dass zusätzliche, unspezifische Wirkungen dieses Antibiotikums auftreten können, 
die durch Effekte in der Gen-Enzym-Wirkkette entstehen. Bei den Effekten von Carbamaze-
pin auf C. riparius, die in dieser Studie beobachtet wurden, lag ein ähnlicher Effekt vor. Bis 
zum vierten Larvenstadium erfolgte eine äußerlich normale Entwicklung, anschließend wur-
de die Entwicklung von der Larve zur Puppe blockiert. Es lag ein offensichtlich sehr spezifi-
scher Effekt vor, der nur einen bestimmten, essentiellen Entwicklungsschritt betraf. Solche 
Effekte können auch für andere Pharmaka nicht ausgeschlossen werden, vor allem, wenn 
genetisch vermittelte Nebeneffekte bereits bekannt sind. So fanden FORSGREN ET AL. (1987) 
In-vitro-Effekte von Ciprofloxacin auf das Zellwachstum eukaryotischer Zellen. Vor dem Hin-
tergrund solcher Befunde ist es dringend erforderlich, potenzielle Umwelteffekte von Cipro-
floxacin zu untersuchen. Wenn diese Substanz auch in den Kläranlagen zu großen Teilen 
durch Sorption an den Klärschlamm gebunden wird (GOLET ET AL. 2003), können auch die 
noch in die Umwelt gelangenden Anteile für Sedimentorganismen bedenklich werden. Die 
Anreicherung von Ciprofloxacin in den Sedimenten von Gewässern wirkt nicht eliminierend, 
sondern vielmehr als Belastung des Lebensraums zahlreicher Arten. Eine Akkumulation 
solcher Pharmaka ist möglich, so dass Effekte in der Zukunft denkbar sind. Zudem gelangen 
zum Beispiel in der Fischzucht eingesetzte Chinolone direkt in die Umwelt, ohne Kläranlagen 
zu passieren. Effekte dieser Substanzklasse sind somit zu untersuchen. 
 
Fluoxetin wurde ausgewählt, da es nach den für Carbamazepin nachgewiesenen Effekten 
interessant erschien, neben Antiepileptika eine weitere Gruppe von psychoaktiven Pharma-
ka zu untersuchen, zumal Carbamazepin ein Derivat trizyklischer Antidepressiva ist. Wenn 
auch bis jetzt nur vereinzelt Angaben über zu erwartende beziehungsweise gemessene 
Umweltkonzentrationen von Fluoxetin vorliegen (KOLPIN ET AL. 2002 wiesen 0,012 µg/l in US-
amerikanischen Oberflächengewässern nach), ist mit zunehmender Verordnung der Sub-
stanz auch mit einem Ansteigen der Umweltkonzentrationen zu rechnen. Für Fluoxetin lie-
gen bereits Angaben über Effekte auf aquatische Invertebraten vor (BROOKS ET AL. 2003A, 
FONG 1998), die auf ein hohes Schadpotential schließen lassen. Die hohe Verweildauer im 
menschlichen Körper (drei Tage, BRUCHHAUSEN ET AL. 1993) deutet auf mögliche Bioakkumu-
lation in aquatischen Organismen hin. BROOKS ET AL. (PERSÖNLICHE MITTEILUNG) fanden 1 
ng/g bis 16 ng/g  Fluoxetin und Norfluoxetin (Metabolit) im Gewebe von im Freiland gefan-
genen Fischen. In Leber und Hirn lagen sogar noch höhere Werte vor. Es ist bislang unklar, 
ob solche Befunde eine unmittelbare Gefahr andeuten, Tatsache ist jedoch, dass die Sub-
stanz hier in unerwünschter Weise vorkommt. Da Fluoxetin Muskel- und neuronale Rezepto-
ren blockieren kann (GARCIA-COLUNGA ET AL. 1997) sind negative Effekte zum Beispiel bei 
Fluchtreflexen zumindestens denkbar. In einem Test mit Oryzias latipes wiesen FORAN ET AL. 
(2004) erhöhte Östrogenwerte in weiblichen Fischen nach und IWAMATSU ET AL. (1993) beo-
bachteten verfrühte Reifung der Oocyten. In einem Zehn-Tage-Versuch mit Chironomus 
tentans ermittelten BROOKS ET AL. (2003B) eine LC50 von 15,2 mg/kg Sediment. Auch das 
Wachstum der Mücken war reduziert. Somit ist es dringend erforderlich, weitere Erkenntnis-
se über die ökotoxikologische Wirkung von Fluoxetin zu gewinnen. Parallel zur Bestimmung 
der Effekte auf aquatische Organismen ist es außerdem erforderlich, das Umweltverhalten 
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4.1.2  Wichtigkeit im Gesamtarzneimittelverbrauch 
 
Antiepileptika machen nur einen geringen Anteil am gesamten Arzneimittelverbrauch aus. 
Laut SCHWABE & PAFFRATH (2004) lagen Antiepileptika im Jahr 2003 mit insgesamt 5,7 Mil-
lionen Verordnungen auf Rang 30 der verordnungsstärksten Indikationsgruppen. Führend in 
dieser Liste sind mit weitem Abstand die Analgetika/Antirheumatika mit 93,0 Millionen Ver-
ordnungen sowie auf Rang 3 die Antibiotika und Antiinfektiva mit 41,8 Millionen Verordnun-
gen. Betrachtet man jedoch die in den Gewässern gemessenen Konzentrationen, so zeigen 
sich stark unterschiedliche Werte. TERNES (1998) ermittelte aus Messungen in insgesamt 36 
Gewässern einen Carbamazepingehalt von 0,82 µg/l (90-Perzentil-Wert). Für Acetylsalicyl-
säure, die wesentlich öfter verordnet wird (über 600 Millionen Tagesdosen im Vergleich zu 
76 Millionen Tagesdosen für Carbamazepin), wird nur ein 90-Perzentil-Wert von 0,16 µg/l 
ermittelt, selbst der Maximalwert reicht mit 0,34 µg/l nicht an die Carbamazepinkonzentratio-
nen heran. Dieselbe Veröffentlichung zeigt für eine Kläranlage bei Frankfurt am Main im 
Zulauf Acetylsalicylsäure-Tagesfrachten von etwa 180 g, im Ablauf jedoch nur etwa 30 
Gramm. Für Carbamazepin liegen diese Werte bei 120 und 110 g. Es zeigt sich also, dass 
Carbamazepin fast vollständig in die aquatische Umwelt gelangt, wohingegen Acetylsalicyl-
säure weitgehend eliminiert wird. Diese geringe Resistenz gegenüber biologischem Abbau 
dürfte zu einer weiteren Reduzierung der in den Oberflächengewässern messbaren Konzen-
trationen führen. 
 
Die Lipidsenker nehmen in der Liste der verordnungsstärksten Indikationsgruppen im Jahr 
2003 den 15. Platz ein (12,8 Millionen Tagesdosen), deutlich höher also als Carbamazepin. 
Bei genauerer Betrachtung zeigt sich für die Clofibrinsäurederivate und -analoga jedoch mit 
127 Millionen Tagesdosen im Vergleich zu den 76 Millionen Tagesdosen für Carbamazepin, 
dass nicht ganz doppelt soviel Clofibrinsäure verschrieben wird. Die Tagesfracht an Clofi-
brinsäure ist so auch in der von TERNES (1998) beprobten Kläranlage deutlich geringer, es 
sind ca. 70 g. Jedoch wird mit 35 g praktisch genau soviel Clofibrinsäure in die aquatische 
Umwelt entlassen wie Acetylsalicylsäure, die ja in ungleich höheren Mengen eingetragen 
wird. 
 
Da Clofibrinsäure als künstlicher Ligand am Steroid-Thyroid-Hormonrezeptor PPARa wirken 
kann (FORMAN ET AL. 1997), ist eine Beobachtung dieser Substanz trotz des mit 0,21 µg/l 
gegenüber Carbamazepin geringeren Vorkommens angezeigt. Zum Vergleich sei ange-
merkt, dass Ethinylöstradiol schon in Konzentrationen von 1 ng/l Effekte zeigt (ROUTLEDGE 
ET AL. 1998). Mögliche Einflüsse auf das Schilddrüsenhormonsystem sind von ökotoxikologi-
scher Bedeutung, da hierüber unter anderem wesentliche Entwicklungsprozesse bei Verte-
braten gesteuert werden (GALTON 1992, YAOITA & BROWN 1990). Derartige Effekte rücken in 
jüngster Zeit zunehmend in den Fokus ökotoxikologischer Forschung (BRUCKER-DAVIS 1998, 
OPITZ ET AL. 2005). Wenn diese Effekte auch nur Vertebraten betreffen, so sind Untersu-
chungen über mögliche Effekte auf Invertebraten trotzdem geboten. Abgesehen von mögli-
chen Schadeffekten durch Verzehr kontaminierter Futtertiere gebietet allein die Rolle von 
Chironomus und Lumbriculus in der Nahrungskette, mögliche Effekte auf deren Populatio-
nen zu untersuchen, da Gefährdungen der Populationen solcher Invertebraten Beeinträchti-
gungen für das ganze Ökosystem nach sich ziehen können. 
 
Vorkommen von Antibiotika in der Umwelt werden seit Jahrzehnten untersucht, seitdem 
bislang kontrollierbare bakterielle Erkrankungen nicht mehr therapiert werden konnten, da 
die entsprechenden Keime multiple Antibiotikaresistenzen entwickelt hatten (u. a. CHU ET AL. 
1998). Die unverändert hohe Verordnungsrate von Antibiotika insgesamt lässt solche Unter-
suchungen dringend angeraten erscheinen. Im Jahr 2003 bildeten Antibiotika und Antiinfek-
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tiva mit 41,8 Millionen Verordnungen die am dritthäufigsten verordnete Medikamentengrup-
pe. Laut SCHWABE & PAFFRATH (2004) nimmt der Verbrauch von Fluorochinolonantibiotika 
außerdem zu. So sind die Gyrasehemmer in Deutschland die mittlerweile am vierthäufigsten 
verordnete Antibiotikagruppe. Die Verordnungsmengen von Fluorochinolonen sind in 2003 
um 7,5 % angestiegen; diese Antibiotika sind aufgrund günstiger Pharmakokinetiken und 
verschieden breiten Wirkungsspektren zu den therapeutisch wichtigsten Vertretern dieser 
Antibiotikagruppe geworden. Sie werden bevorzugt bei Harnwegsinfektionen eingesetzt, 
wobei Ciprofloxacin speziell als auch systemisch anwendbares Fluorochinolon eine entspre-
chend größere Bedeutung hat. Da es seit einiger Zeit als Generikum erhältlich ist, ist eine 
Verordnungszunahme von insgesamt 20 % zu beobachten; einige Generikapräparate sind 
2003 fast achtmal häufiger verschrieben worden als im Vorjahr. Somit ist ein weiterer An-
stieg der in die Umwelt eingetragenen Mengen und dadurch auch des nach Kläranlagenpas-
sage in der aquatischen Umwelt vorliegenden Fluoxetins zu erwarten. Abnehmende Verord-
nungsmengen sind nicht zu erwarten, da trotz eines Anstiegs der Resistenzen sowohl bei 
grampositiven als auch bei gramnegativen Keimen das Resistenzprofil der Gyrasehemmer 
immer noch verhältnismäßig günstig ausfällt (alle Angaben nach SCHWABE  &  PAFFRATH 
2004). So wurde 2004 für Ciprofloxacin auf Intensivstationen eine Resistenzrate von 18,7 % 
angegeben. Im Vergleich hierzu ist für Amoxicilin/Clavulansäure eine Resistenzrate von 39,5 
% festzustellen (GASTMEIER ET AL. 2004). Da Ciprofloxacin somit noch ein sehr günstiges 
Wirkprofil hat, ist mit weiterhin hohen Verordnungsmengen zu rechnen. Eine Beobachtung 
dieser Substanz im ökotoxikologischen Kontext ist somit unbedingt angeraten. 
 
Psychopharmaka bilden derzeit (Stand: 2003) mit 38,3 Millionen Verordnungen die fünft-
größte Verordnungsgruppe (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Gegenüber dem Vorjahr ist die 
Verordnungsrate um 4,2 % gestiegen und hat sich im Gesamtkontext vom sechsten auf den 
fünften Rang erhöht. Hauptsächlich resultiert dies aus dem Verbrauch an Antidepressiva, 
der sich in den vergangenen zehn Jahren mehr als verdoppelt hat. Speziell Fluoxetin ist 
aufgrund seiner stimmungsaufhellenden Wirkung und der zunächst für sehr gut befundenen 
Verträglichkeit besonders in den USA sehr oft verschrieben worden. OLFSON ET AL. (1998) 
berichten von einer Stilisierung Fluoxetins als „Lifestyle-Präparat“. Laut  MEDAWAR (1994) 
resultiert dies aus sehr unkritischer und seduktiver Berichterstattung über Fluoxetin. Das 
Wirkprofil von Fluoxetin rechtfertigt diese Verordnungspraxis nicht (BARONDES 1994). Auch in 
Deutschland sind die Verordnungsraten nach Ende des Patentschutzes und der Verfügbar-
keit preiswerter Generika stark gestiegen (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Wenn auch mittler-
weile Präparate mit günstigerem Wirkprofil im Gebrauch sind, so ist doch zumindest in naher 
Zukunft mit unverändert hohen Verordnungsmengen zu rechnen. Vor allem der Verbrauch 
an Generikapräparaten nahm in 2003 um bis zu 115% zu (SCHWABE & PAFFRATH 2004). 








Wichtigstes Verfahren zur Behandlung von Epileptikern ist die medikamentöse Therapie 
(SCHWABE & PAFFRATH 2004). Carbamazepin ist hierin bei der Behandlung sowohl generali-
sierter als auch partieller Epilepsie das Mittel der Wahl (FEELY 1999). Es wird bei Kindern 
und jungen Erwachsenen eingesetzt und kommt lediglich bei schwangeren Frauen (Frucht-
schädigung) und älteren Patienten nicht in Frage. Trotz gelegentlicher systemischer Reak-
tionen (Ausschlag) ist es grundsätzlich zunächst das Mittel der Wahl in allen beschriebenen 
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Gruppen, zumal eventuellen Nebenwirkungen durch Benutzen einer Formulierung mit ver-
zögerter Wirkstofffreisetzung entgegengewirkt werden kann. Vorteil ist, dass Carbamazepin 
nicht sedierend wirkt. 
 
Zur Epilepsiebehandlung ist Carbamazepin der fraglos wichtigste Wirkstoff. Das Verord-
nungsniveau ist seit 1996 annähernd konstant (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Der Wirkstoff 
wird als Monotherapie eingesetzt. Ein Wirkstoff mit vergleichbarem Wirkpotential steht nicht 
zur Verfügung, das Alternativpräparat Valproinsäure hat deutlich stärkere Nebenwirkungen 
und kann nur bei älteren Patienten dauerhaft eingesetzt werden (FEELY 1999). Neu zugelas-
sene Antiepileptika sind bislang weitgehend nicht als Monotherapeutika zu gebrauchen. Es 
ist also davon auszugehen, dass in absehbarer Zeit kein Ersatzstoff für Carbamazepin zur 
Nutzung gelangen wird. Die hohe therapeutische Relevanz in der Epilepsietherapie wird 
somit erhalten bleiben. 
 
Zusätzlich kommt Carbamazepin in der Behandlung von akutem Alkoholentzug 
(STERNEBRING ET AL. 1992, CHU 1979), bei Trigeminusneuralgien (MÖBIUS ET AL. 1984) und 
der Behandlung von Depressionen zum Einsatz (MONTGOMERY ET AL.  2000). Das breite 
Einsatzspektrum erhöht die therapeutische Relevanz des Wirkstoffs und vergrößert die Ein-




Die therapeutische Relevanz der Clofibrinsäurepräparate und -analoga ist seit längerer Zeit 
rückläufig (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Seit neun Jahren dominieren im Bereich der lipid-
senkenden Medikamente die Statine den Markt. Nicht zuletzt ist dies auf eine bessere Re-
duktion der LDL-Cholesterinwerte durch die Statine zurückzuführen. Clofibrate senken be-
vorzugt erhöhte Triglyceridspiegel, die cholesterinsenkende Wirkung ist weniger stark aus-
geprägt. Bezafibrat und Fenofibrat sind deutlich wirksamer, bleiben aber noch hinter den 
Statinen zurück. Die Wirksamkeit in Bezug auf kardiale Endpunkte (Herzinfarkt, Sekunden-
herztod) konnte nicht belegt werden. Die beste Wirkung innerhalb der Fibrate hat Gemfibro-
zil, dessen klinische Wirksamkeit belegt werden konnte (22 % Ereignisreduktion, RUBINS ET 
AL. 1999). 
 
Somit ist nach dem gegenwärtigen Stand der Forschung von einem zunehmenden Rück-
gang des Neueintrags von Clofibrinsäure in die aquatische Umwelt auszugehen. Diese Zah-
len lassen eine Beobachtung der Substanz auf den ersten Blick als unnötig erscheinen. Wie 
bereits dargelegt, ist die Substanz jedoch unverändert in der Umwelt vorhanden und auch 





Die Anwendung der Fluorochinolonantibiotika steigt laut SCHWABE & PAFFRATH (2004) seit 
geraumer Zeit an. Ciprofloxacin befindet sich in einer von der Paul-Ehrlich-Gesellschaft er-
stellten Klassifikation in der zweiten Gruppe. Die erste Gruppe umfasst die sogenannten 
Harnwegs-Fluorochinolone, die in ihrer Anwendbarkeit stark begrenzt sind. Ihre Verord-
nungsmengen sind seit einiger Zeit rückläufig. Ciprofloxacin gehört in die zweite Gruppe der 
Fluorochinolone, die sich durch große systemische Wirksamkeit auszeichnet. Die Präparate 
sind gegenüber grampositiven Bakterien nicht so aktiv wie die speziell dadurch gekenn-
zeichnete dritte Gruppe, jedoch von guter Wirksamkeit gegen gramnegative Bakterien, unter 
anderem Pseudomonas aeruginosa (Erreger u. a. von Lungenentzündung und Atemwegsin-
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fekten). Die Fluorochinolone der zweiten Gruppe gelten mittlerweile als die Standardfluoro-
chinolone. Speziell für Ciprofloxacin sind bei den mittlerweile häufigen Generika hohe Stei-
gerungen der Verbrauchsraten zu verzeichnen, sie machen den größten Anteil der bei den 
Fluorochinolonen beobachtbaren Zuwachsraten aus. Seit 2003 bilden die Gyrasehemmer 
die viertstärkste Verordnungsgruppe der Antibiotika überhaupt, hierin sind die Fluorochinolo-






Grundsätzlich ist seit zehn Jahren eine Veränderung in der Verordnungsstruktur der Psy-
chopharmaka zu beobachten. Vor allem der Gebrauch von Tranquillantien ist rückläufig: Im 
Jahr 1994 wurden noch 229 Millionen Tagesdosen dieser Substanzen verschrieben, 2003 
waren es mit 165 Millionen über ein Viertel weniger. Parallel dazu sind die Verordnungen 
von Antidepressiva von 264 Millionen auf 605 Millionen Tagesdosen angestiegen, sie haben 
sich also mehr als verdreifacht. Ursache hierfür ist vor allem eine verbesserte Diagnose der 
Depression, sowie eine Ausweitung des Indikationsspektrums „Depression“. Hinzu kommt 
eine zunehmende Kritik an der Verordnungsweise von Tranquillantien (hauptsächlich Ben-
zodiazepine). Diese sind laut Expertenmeinung über zu lange Zeiträume und häufig ohne 
korrekte Indikation verschrieben worden, da sie häufig zur Behandlung ängstlich-depressiver 
Symptome genutzt wurden (SCHWABE & PAFFRATH 2004). Vor diesem Hintergrund ist eine 
weitere Zunahme der Verordnungen von Antidepressiva insgesamt zu erwarten.  
 
Selektive Serotonin-Rückaufnahme-Hemmer werden im Vergleich zu den übrigen Substanz-
gruppen der Antidepressiva zunehmend häufiger verordnet. Im Gegensatz zu den trizykli-
schen Antidepressiva wirken sie nicht sedierend und haben keine vegetativen Nebenwirkun-
gen, es steht die stimmungsaufhellende Wirkung im Vordergrund. 
 
Fluoxetin ist zwar aufgrund zahlreicher Interaktionen mit anderen Medikamenten sowie di-
verser Nebenwirkungen nicht mehr der bevorzugte Vertreter dieser Gruppe. Dennoch wur-
den in 2003 deutlich mehr fluoxetinhaltige Arzneimittel verordnet, da mittlerweile zahlreiche 
Generikapräparate zur Verfügung stehen (SCHWABE & PAFFRATH 2004). 
Die therapeutische Relevanz von Fluoxetin gebietet somit, diese Substanz auf potentielle 
Umwelteffekte zu testen.  
 
 
4.1.4  Auswahl der Konzentrationsbereiche 
 
Zur Ermittlung der Konzentrationsbereiche, innerhalb derer in den Sedimenttoxizitätstests 
gearbeitet wurde, dienten die gemessenen beziehungsweise berechneten Umweltkonzentra-
tionen der Testsubstanzen. Für Carbamazepin, Clofibrinsäure, Ciprofloxacin und Fluoxetin 
lagen im Oberflächenwasser gemessene Umweltkonzentrationen vor.  
 
Die Konzentrationsbereiche der Akuttests wurden sehr weitreichend gewählt, die Konzentra-
tionen wurden jeweils um den Faktor 20 erhöht. Auf diese Weise konnte sowohl ein Wert im 
Rahmen der Umweltkonzentration berücksichtigt werden, als auch deutlich höhere Bereiche, 
in denen akut toxische Wirkung möglich war. 
 
Die Konzentrationen in aquatischen Tests folgten direkt den bekannten Mess- bzw. Schätz-
werten im Wasser. Sie sind somit für die Interpretation der Testergebnisse tragfähig.
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Die Konzentrationen des Sedimenttests mit Carbamazepin und C. riparius in Serie I wurden 
zunächst willkürlich festgesetzt. Anhand der dort festgestellten Effekte wurde der Konzentra-
tionsbereich für die Serien II – IV festgelegt, um die Effektkonzentrationen genauer einzu-
grenzen. 
 
Die Konzentrationen in den Sedimenttests für Clofibrinsäure wurden zuerst bewusst hoch 
angesetzt, um festzustellen, ob eine toxische Wirkung erkennbar war. Da dies nicht der Fall 
war, wurde auf Tests mit geringeren Substanzmengen verzichtet.  
 
Ciprofloxacin wurde aufgrund von persönlicher Mitteilung von ALEXY (2003) in den eingeset-
zen Konzentrationen verwendet, die Mitteilung gab niedrigere Werte als die in Tabelle 4.2 
errechnete PECsed an. Zudem kann anhand der bisher vorliegenden Messdaten noch nicht 
von flächendeckender Belastung von Sedimenten mit Carbamazepin in der errechneten 
Höhe ausgegangen werden.  
 
Für Fluoxetin lag als Richtwert nur die von BROOKS ET AL (2003A) für C. tentans ermittelte 
LC50 von 15,2 mg/kg vor. Der in dieser Arbeit überprüfte Konzentrationsbereich wurde ge-





4.2.1 Emergenz  C. riparius 
 
Erste signifikante Effekte treten bei einer Carbamazepinkonzentration von 1,25 mg/kg TG 
auf (Serie III, signifikante Reduzierung der Emergenz). Dieser Wert kann somit als LOEC 
gelten. Bei der Analyse von Sediment und Überstandswasser fanden sich im Sediment 
0,234 mg/kg Carbamazepin, im Wasser 0,332 mg/l. Zwar liegt der LOEC in Serie II höher, 
doch ging hier eine längere Alterungsphase voraus, hier dürfte mehr Carbamazepin in die 
Wasserphase übergegangen sein (LÖFFLER ET AL. 2005). Da Chironomidenlarven Sediment-
bewohner sind (ARMITAGE ET AL.  1995), ist für die Festlegung aller Effektdaten (LOEC, 
NOEC, EC10, EC50) die gemessene Sedimentkonzentration heranzuziehen; der Vergleich 
von Serie III zu Serie II zeigt, dass dieser Wert der relevante ist.  
 
In der Versuchsserie IV ist bei der Nominalkonzentration 1,25 mg/kg zwar ein deutlicher, 
aber noch kein signifikanter Rückgang festzustellen. Hier wirkt sich offensichtlich die erhöhte 
Temperatur aus, die laut HAUER & BENKE (1991) zu erhöhter Emergenz bei Chironomiden 
führt. Dies darf jedoch nicht zur Annahme verleiten, höhere Temperaturen könnten die durch 
Carbamazepin verursachten Effekte ganz oder teilweise aufheben. Wie sich bei der Betrach-
tung der Gelegezahlen zeigt, sind die geschlüpften Weibchen kaum noch fertil. Das Überle-
ben von bei erhöhter Temperatur erbrüteten Chironomidenpopulationen in der nächsten 
Generation ist also mehr als fraglich. Eine Fertilität der Gelege konnte nicht überprüft wer-
den, da die Bechergläser, in die die geschlüpften Mücken umgesetzt wurden, keinen 
Schwarmflug zuließen, die Gelege, wie eine entsprechende Überprüfung ergab, unbefruch-
tet waren. Allein aufgrund der sehr stark erniedrigten Gelegezahl jedoch ist ein Überleben 
solcher Populationen in der nächsten Generation kaum möglich. 
 
In Serie I treten erst ab einer Konzentration von 4 mg/kg TG signifikante Effekte auf. Die 
Analyse zeigt dort jedoch eine tatsächliche Sedimentkonzentration von 0,24 mg/kg, kaum 
mehr als für die nominale LOEC in Serie III. In dieser Versuchsserie musste teilweise ver-
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schimmeltes Laub aus den Testgefäßen abgesaugt werden. Offensichtlich ist dabei auch 
Carbamazepin aus den Testgefäßen entfernt worden. Die Ergebnisse aus Versuchsserie I 
gehen daher mit den übrigen Daten konform. Die in Serie III festgestellte LOEC von 0,234 
mg/kg kann somit als bestätigt gelten. 
 
Ganz offensichtlich wirkt Carbamazepin gezielt auf die Verpuppung der Mücken: In Ver-
suchsserie II konnten in den höchsten Behandlungsstufen mehrfach Mücken festgestellt 
werden, die offensichtlich am Ende des vierten Larvenstadiums standen. Statt sich jedoch zu 
verpuppen, wanden sich die Larven über mehrere Tage auf der Sedimentoberfläche und 
starben schließlich. Andere konnten sich zwar noch verpuppen, die Imagines kamen jedoch 
nicht zum Schlupf. Angesichts dieser Effekte ist von einer Einwirkung des Carbamazepins 
auf hormonell gesteuerte Effekte auszugehen. Aus Beim menschlichen Organismus wurden 
derartige Effekte verschiedentlich beobachtet. KIMURA ET AL.  (1974)  berichten über durch 
Carbamazepin induzierte Diurese durch Freisetzung von antidiuretischem Hormon. JOFFE ET 
AL. (1984) stellten eine blockierende Wirkung von Carbamazepin auf die Wirkung von Thy-
roid-freisetzendem Hormon fest, BAUMGARTNER ET AL. (1997) wiesen hingegen eine stimulie-
rende Wirkung von Carbamazepin auf die Aktivität der 5’-Deionidase II von Ratten nach, die 
die Umwandlung von T4 in T3, die aktive Form des Thyroxins, steuert. CONNELL ET AL. (1984) 
wiesen reduzierte Androgengehalte und erhöhte Konzentrationen von Sexualhormonbinden-
dem Globulin im Blut von Epileptikern nach. In ähnlicher Weise berichten ISOJARVI ET AL. 
(1995) über reduzierte 17-β-Östradiolgehalte und gesteigerte Konzentrationen von Sexual-
hormonbindendem Globulin im Blut von mit Carbamazepin behandelten Epileptikerinnen. 
Eingriffe von Carbamazepin in hormonell gesteuerte Prozesse sind somit prinzipiell möglich. 
Ob dies allerdings hier der Fall ist und Was genau betroffen ist, die Aktivierung bestimmter 
Hormonrezeptoren oder weiter unten in der Enzymkaskade gelegene Schritte, kann auf-
grund der vorliegenden Daten nicht beantwortet werden. Hierfür wären weitere Versuche, 
zum Beispiel eine Kombination von Carbamazepin mit einem Ecdyson-Agonisten, erforder-
lich. Effekte auf dieses Hormonsystem würden auch andere Insekten betreffen, da das Häu-
tungshormon Ecdyson in vielen Insektenordnungen verbreitet ist.  
 
Ein Effekt auf den zeitlichen Verlauf der Emergenz ist nicht festzustellen. Die EmT50 sind in 
keiner der Serien signifikant von der Lösemittelkontrolle verschieden. Dieser Parameter ist 
somit unbeeinflusst.  
 
 
4.2.2 Mortalität  C. riparius 
 
Carbamazepin führt gewissermaßen indirekt zu einer erhöhten Mortalität bei C. riparius. Wie 
sich an den dramatisch sinkenden Emergenzraten zeigt, überleben letztlich wenige Larven 
eine Carbamazepinbelastung von über 0,234 mg/kg bis zum Schlupf der Imagines, so dass 
im Endeffekt eine erhöhte Mortalität festgestellt werden kann. Dies geht jedoch nicht auf eine 
direkte Toxizität zurück, sondern auf die Hemmung der Verpuppung. Bis zum vierten Lar-
venstadium tritt keine erhöhte Mortalität auf, die Larven entwickeln sich offensichtlich unge-
stört. Da jedoch die weiteren Schritte bis zum Schlupf der Imagines, Verpuppung und Meta-
bolie, blockiert sind, sterben die Larven schließlich ab. Eine direkte toxische Wirkung von 
Carbamazepin kann nicht festgestellt werden. Nichtsdestoweniger führt eine Carbamazepin-
belastung in den durchgeführten Versuchen zum Aussterben der Versuchspopulationen. 
 
Die Mortalität in den Kontrollen liegt im Rahmen der von der OECD-Richtlinie 218 (OECD 
2004) vorgegebenen Validitätskriterien. Eine Mortalität von 70 % wird in keiner der Kontrol-
len überschritten. Auch erfolgte die Emergenz in den Kontrollen zwischen Tag 12 und 23, 
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wie vorgeschrieben. In den durchgeführten Versuchen begann die Emergenz nie später als 
am Tag 15, sie war bis zum Tag 23 fast durchweg abgeschlossen. In Serie II traten noch am 
Tag 26 vereinzelte Schlupfereignisse auf. Die Resultate folgen jedoch den in den anderen 
Versuchen gefundenen Resultaten, vereinzelte Verschiebungen um einige Tage beeinträch-
tigen das Gesamtergebnis an sich nicht. In Versuchsserie IV erfolgte der Schlupf früher als 
in der OECD-Richtlinie vorgesehen, hier begann die Emergenz an Tag 11 und war binnen 
zwei Tagen im Wesentlichen abgeschlossen; es folgten nur noch Einzelereignisse. Da die-
ser Test jedoch gezielt die Effekte einer erhöhten Temperatur untersuchen sollte, wurde hier 
bewusst von der OECD- Richtlinie 218 abgewichen, die für C. riparius eine Expositionstem-
peratur von 20°C vorsieht. Die verfrühte Emergenz entspricht den Angaben von HAUER & 
BENKE (1991). 
Im übrigen bestätigen sich die bisher getroffenen Aussagen auch für Versuchsserie IV. Die 
Emergenz ist ab einer Nominalkonzentration von 1,25 mg Carbamazepin/kg Sediment sicht-
bar reduziert, ab einer Nominalkonzentration von 2,5 mg/kg schlüpfen kaum noch Mücken, 
in den folgenden Behandlungsstufen keine mehr. 
 
 
4.2.3  Gelegezahl und Zahl der Eier pro Gelege bei C. riparius 
 
Es ergeben sich in denjenigen Behandlungsstufen, in denen durch das Carbamazepin noch 
keine Emergenzrückgänge eingetreten sind, keine Änderungen in der Gelegezahl gegen-
über den Kontrollen. Lediglich in der Lösemittelkontrolle der dritten Versuchsserie sind in der 
Lösemittelkontrolle signifikant weniger Gelege pro Weibchen vorhanden als in den übrigen 
Versuchsansätzen. Hier liegt wahrscheinlich ein Versuchsartefakt vor. Dies dürfte auch auf 
die geringere Gelegezahl in der Serie I, Behandlungsstufe 0,8 mg/kg zutreffen. Der Rück-
gang der Gelegezahl in den höher belasteten Ansätzen fällt mit der allgemein rückläufigen 
Emergenz und somit auch mit dem Rückgang an weiblichen Mücken zusammen. Es ist je-
doch kein direkter Effekt des Carbamazepins auf die Gelegezahl zu sehen. 
 
Die Wirkung des Antiepileptikums Carbamazepin auf C. riparius ist somit eindeutig auf eine 
Störung des Übergangs vom vierten Larvenstadium zur Puppe beschränkt. Weitere Effekte, 
wie etwa eine Veränderung des Geschlechterverhältnisses, eine Senkung der Gelegezahl 
pro Weibchen oder eine Reduzierung der Eizahl pro Gelege liegen nicht vor. Einzig mögli-
cher Effekt, der im Rahmen dieser Arbeit nicht erschöpfend behandelt werden konnte, wäre 
eine mögliche Beeinträchtigung der Fertilität von Mücken, die Carbamazepinkonzentrationen 
unterhalb der hier definierten LOEC ausgesetzt waren. 
 
In diesen Versuchen waren die Gelege aller Behandlungsstufen nicht befruchtet, somit konn-
te kein Versuch über mehrere Generationen durchgeführt werden. Weitere Versuche zur 
Untersuchung der Toxizität von Carbamazepin auf C. riparius sollten daher unbedingt so 
angelegt sein, dass die Fertilität der Gelege über mehrere Generationen verfolgt werden 
kann. Um eine endgültige Bewertung der Toxizität von Carbamazepin vornehmen zu kön-
nen, sind solche Daten erforderlich. 
 
4.2.4 Vermehrung  L. variegatus 
 
Die Vermehrung von L. variegatus wurde durch Carbamazepin nicht beeinträchtigt. Wie die 
Ergebnisse zeigen, sind sowohl die Anzahl der Würmer als auch die Biomasse zufällig ver-
teilt. Das in der Gesamtübersicht entstehende Bild einer umgekehrten U-Kurve kann bei 
Betrachtung der Würmer getrennt nach erwachsenen und neugebildeten Tieren nicht bestä-
tigt werden. Betrachtet man die erwachsenen Würmer, so zeigt sich, dass deren Zahl in fast 
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allen Ansätzen gleich geblieben ist. Die geringfügige Mehrzahl in der Behandlungsstufe 2,5 
mg/kg TG ist nicht signifikant, der Unterschied beträgt durchschnittlich einen Wurm. Hier hält 
sich also die Zahl der im Versuch verstorbenen und neu herangewachsenen Würmer die 
Waage. Bei Betrachtung der kleinen Würmer zeigt sich, dass die Unterschiede in den Ge-
samtzahlen wesentlich auf deren Anzahl zurückgeht. Nirgends jedoch liegt ein signifikanter 
Unterschied vor. Die Behandlungsstufe 2,5 mg/kg TG weist zwar die meisten Würmer auf, 
doch folgen die anderen belasteten Ansätze dem U-Kurven-Trend nicht. Die Behandlungs-
stufe 0,625 mg/kg zeigt mehr, die Behandlungsstufe 5 mg/kg weniger Würmer als die jeweils 
folgende, was dem Eindruck, der bei Betrachtung der Gesamtzahlen zunächst entsteht, klar 
widerspricht. Hier wäre jedoch, falls ein Effekt auf die Reproduktion von L. variegatus einge-
treten wäre, vor allem mit sichtbaren und signifikant von der Kontrolle verschiedenen Effek-
ten zu rechnen gewesen, da die neu entstandenen Würmer das Reproduktionsvermögen 
des jeweiligen Versuchsansatzes zeigen. Die vorliegenden Wurmzahlen sind jedoch zufällig 
verteilt. Somit ist nicht von einem fördernden oder hemmenden Effekt der Versuchssubstanz 
auf die Versuchsorganismen auszugehen. 
 
Die Biomasse ist in allen Behandlungsstufen ähnlich. Bis auf die Ansätze 0,625 und 5 mg/kg 
TG zeigt sich in allen Ansätzen praktisch die gleiche Biomasse, die genannten Unterschiede 
weichen nicht signifikant ab. In der Behandlungsstufe 0,625 mg/kg TG, die die zweithöchste 
Wurmanzahl des gesamten Versuchs aufweist, steht offensichtlich weniger Nahrung pro 
Wurm zur Verfügung. In der Behandlungsstufe 5,0 mg/kg trifft dies nicht zu. Ein Effekt des 
Carbamazepins ist nicht anzunehmen, da die folgende Behandlungsstufe nicht betroffen ist. 
Möglich ist ein kompletter „turnover“ der eingesetzten Würmer, also eine komplette Teilung 
bei allen Würmern, gefolgt von einem Absterben der meisten neugebildeten Tiere. Die hier 
als „erwachsen“ eingestuften Tiere wären dann in Wahrheit eine bereits herangewachsene 
zweite Generation. 
 
Eine erhöhte Mortalität konnte in keiner der Behandlungsstufe beobachtet werden. Denkbar 
wären sowohl direkt toxische Effekte gewesen, da Carbamazepin nekrolytisch wirken kann 
(FRIEDMANN ET AL. 1994), als auch Effekte auf Wachstum und Zellproliferation, da sich Car-
bamazepin im Laborversuch auch als Beschleuniger der Zellproliferation erwies 
(ZAKRZEWSKA & IWANI 1988). 
 
Zusammenfassend bleibt jedoch festzustellen, dass auch die Biomasse keinem Trend folgt, 
der eine Wirkung des Carbamazepins erkennen ließe.  
 
Anzumerken ist an dieser Stelle, dass die Reproduktionsfaktoren in allen Ansätzen sehr 
niedrig liegen. In einzelnen Replikaten kommen Vermehrungsfaktoren bis zu 2,5 vor, im 
Gesamtdurchschnitt nicht mehr als 1,9. Verglichen mit den Ergebnissen von OETKEN ET AL. 
(2001), die eine Reproduktionsrate von 3 erzielten, ist das ein niedriger Wert. Grund ist mög-
licherweise die Sedimentzusammensetzung, auch jahreszeitliche Schwankungen sind mög-
lich. Außer im zweiten Versuchsdurchgang mit Ciprofloxacin (hier wurde ein Reproduktions-
faktor von 3 erreicht) konnten nie Reproduktionsraten über 2 erzielt werden. Ein Indiz für 
möglicherweise saisonal bedingte Schwankungen in der Reproduktionsleistung ist, dass 
dieser Ciprofloxacin-Versuch im Sommer stattfand, die anderen Versuche mehrheitlich in 
Herbst und Winter. Es ist denkbar, dass sich die Zuchttiere ihren jahreszeitlichen Vermeh-
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4.2.5 Embryonenzahl  P. antipodarum 
 
Die Embryonenzahl der untersuchten P. antipodarum bietet ein wechselhaftes Bild ohne 
klare Trends. Nachdem bei der ersten Auswertung zunächst deutliche Rückgänge der Em-
bryonenzahlen in der Lösemittelkontrolle und den Behandlungsstufen 0,4 und 10 µg/l zu 
verzeichnen sind, während die übrigen Behandlungsstufen kaum Veränderungen aufweisen, 
zeigt sich in der folgenden Woche ein sichtlich verändertes Bild. In der Lösemittelkontrolle 
liegen nun mehr Embryonen als in der unbehandelten Kontrolle vor, auch die Embryonen-
zahlen in den Behandlungsstufen 0,4 und 10 µg/l sind gestiegen, so dass die Gesamtüber-
sicht ein nivelliertes Bild zeigt (Abb. 3.24) Im Dunnett-Test werden die Gesamtembryonen-
zahlen der Behandlungsstufen 2 und 10 µg/l als signifikant verschieden von der Lösemittel-
kontrolle eingestuft, trotz der geringen Unterschiede in den Embryonenzahlen. Die Unter-
schiede zeigen sich in dieser Form sowohl bei den Gesamtembryonenzahlen, als auch bei 
den beschalten Embryonen. Bei den unbeschalten Embryonen hingegen ist in diesen Be-
handlungsstufen kein Unterschied sichtbar. Dafür haben die Tiere der Behandlungsstufe 0,4 
µg/l schwach und die Tiere der unbehandelten Kontrolle hochsignifikant weniger Embryonen 
als die der Lösemittelkontrolle. Die Tiere der Behandlungsstufe 2 µg/l haben in etwa genau-
so viele Embryonen wie die Lösemittelkontrolle, die der Behandlungsstufe 10 µg/l kaum 
weniger. Die beobachteten Unterschiede erscheinen also bis hierher als zufällige Schwan-
kungen. Besonders zu bemerken ist, dass die unbeschalten Embryonen, die ja am deutlich-
sten einen Überblick über die Reproduktionsfähigkeit der Versuchstiere geben, nicht betrof-
fen sind. In der Vorwoche liegt bei den unbeschalten Embryonen der Behandlungsstufe 10 
µg/l noch eine gegenüber der Lösemittelkontrolle signifikant niedrigere Zahl vor, doch ist 
dieser Unterschied zum Zeitpunkt t14 fast ausgeglichen. Ein dauerhafter Effekt der Ver-
suchssubstanz ist also nicht zu sehen. Die reduzierte Embryonenzahl geht daher nicht auf 
einen Einfluss des Carbamazepins zurück. Ebenso liegen in der Behandlungsstufe 0,4 µg/l 
keine signifikanten Unterschiede vor, die Tiere der unbehandelten Kontrolle haben sogar 
geringfügig mehr Embryonen als die der Lösemittelkontrolle. Vor allem dieser Befund zeigt, 
dass in den Embryonenzahlen auch ohne Zugabe einer Versuchssubstanz Schwankungen 
auftreten, die zu signifikanten Unterschieden in den Embryonenzahlen führen können. 
 
Im Folgenden tritt in allen behandelten Ansätzen ein Wachstumsschub auf, der zu einer 
Nivellierung in der Gesamtübersicht führt. Die Tiere in den behandelten Ansätzen weisen 
nunmehr fast gleich viele Embryonen auf, am höchsten ist die Zahl in der Behandlungsstufe 
250 µg/l. Keine der Behandlungsstufen zeigt eine gegenüber der Lösemittelkontrolle signifi-
kant erhöhte Embryonenzahl, bis auf die Behandlungsstufen 0,4 und 250 µg/l liegen die 
behandelten Ansätzen mit der Lösemittelkontrolle fast gleichauf. Die beschalten Embryonen 
folgen diesem Trend nicht, hier zeigt sich eine zunächst gegenüber der Lösemittelkontrolle 
absinkende Zahl in allen Ansätzen, erst in der Behandlungsstufe 250 µg/l liegt eine der Lö-
semittelkontrolle vergleichbare Zahl vor. Der eingetretene Wachstumsschub geht auf die 
unbeschalten Embryonen zurück, hier bietet sich fast das gleiche Bild wie in der Gesamt-
übersicht. Die Behandlungsstufen 0,4 und 10 µg/l haben signifikant mehr unbeschalte Em-
bryonen verglichen mit der Lösemittelkontrolle. Der Unterschied beträgt im Durchschnitt nur 
wenig mehr als einen Embryo. Auch die übrigen Behandlungsstufen haben etwa einen Em-
bryo mehr, hier werden jedoch keine signifikanten Unterschiede erkannt. In der darauffol-
genden Woche ist das Bild wieder uneinheitlicher, zwar setzt sich der Anstieg der Embryo-
nenzahlen fort, doch ist die Bildung neuer Embryonen teilweise wieder rückläufig. So nimmt 
etwa die Zahl der Embryonen in den Behandlungsstufen 50 und 250 µg/l merklich ab, auch 
in den anderen Behandlungsstufen ist - bis auf die Gruppe 0,4 µg/l - ein leichter Rückgang 
gegenüber der Vorwoche erkennbar. Erneut zeigen die Behandlungsstufen 0,4 und 10 µg/l 
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gegenüber der Lösemittelkontrolle signifikant erhöhte  Embryonenzahlen, dies spiegelt sich 
in der Gesamtübersicht nur teilweise wider. Hier sind in den Behandlungsstufen 10 und 250 
µg/l die Embryonenzahlen gegenüber der Lösemittelkontrolle signifikant erhöht. Letztere 
Behandlungsstufe fällt in den Einzelbetrachtungen nicht auf, lediglich die Gesamtsumme 
wird im Dunnett-Test als signifikant erkannt. Die Behandlungsstufe 0,4 µg/l zeigt hier keine 
signifikant verschiedenen Embryonenzahlen. 
 
Alles in allem ergibt sich aus diesen Befunden kein schlüssiger Hinweis darauf, dass Car-
bamazepin zu einer Erhöhung der Embryonenzahlen bei P. antipodarum führen könnte. 
Denkbar wären erniedrigte Embryonenzahlen gewesen, da Carbamazepin beim Menschen 
zu erniedrigten Östrogenleveln führen kann (ISOJARVI ET AL. 1995). Die feststellbaren erhöh-
ten Embryonenzahlen erscheinen somit nicht als Folge der Carbamazepinbelastung. Es 
handelt sich um Einzelbefunde, die keiner Konzentrations-Wirkungsbeziehung folgen. Bei 
einer Carbamazepinwirkung im Sinne sinkender Östrogenlevel wäre eine solche Beziehung 
zu erwarten gewesen, das heißt, die Embryonenzahlen hätten mit zunehmender Carbama-
zepin-Konzentration sinken müssen, oder es hätte sich eine umgekehrte U-Kurve ergeben 
können, also eine bis zu einer gewissen Konzentration hemmende Wirkung, die dann mit 
weiterer Steigerung der Carbamazepinbelastung wieder zurückgegangen wäre. 
 
Nichts von beidem ist jedoch der Fall. Die Ursache für die verschiedenen Embryonenzahlen 
dürfte daher eher auf vermehrtes Algenwachstum zum Versuchsende oder ähnliche, sy-
stemimmanente Ursachen zurückgehen. Eine Wirkung des Carbamazepins kann anhand 
der vorliegenden Daten nicht nachgewiesen werden. 
 
 
4.2.6 Mortalität  P. antipodarum 
 
Carbamazepin führt zu keiner erhöhten Mortalität bei P. antipodarum. In keinem der behan-
delten Ansätze sind tote Schnecken zu verzeichnen gewesen. Lediglich im dritten Replikat 
der Lösemittelkontrolle waren zu Versuchsende nur noch 19 Tiere vorhanden, angesichts 
der nur wenig unterschiedlichen Embryonenzahlen ist ein Teil der erkannten Differenzen in 
den Embryonenzahlen auch auf diesen fehlenden Wert zurückzuführen. Ansonsten ist keine 






4.3.1 Emergenz  C. riparius 
 
Clofibrinsäure zeigt keine Wirkung auf die Entwicklung von C. riparius. In keinem der bela-
steten Ansätze ist ein Rückgang der Emergenz zu verzeichnen, es schlüpfen zwischen 
77,5% und 88,8% der eingesetzten Larven. Die Lösemittelkontrolle zeigt niedrigere Emer-
genzwerte, erfüllt mit genau 70% Emergenz jedoch die Anforderungen der OECD-Richtlinie 
218 (OECD 2004). Auch die Schlupfzeiten erfüllen die entsprechenden Kriterien, die Emer-
genz ist am Tag 23 komplett abgeschlossen. Die höchsten Schlupfraten zeigt die unbehan-
delte Kontrolle, die jedoch mit 90% nur knapp vor den 88,8% Schlupferfolg der Behand-
lungsstufen 0,9 und 2,7 mg/kg Sediment liegt. Ein Effekt des Lösemittels kann somit als 
ausgeschlossen gelten, zumal die erniedrigte Emergenzrate auf den geringen Schlupferfolg 
eines Einzelreplikates zurückgeht. Die weiteren Replikate weisen durchweg Emergenzraten 
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4.3.2 Mortalität  C. riparius 
 
Eine erhöhte Mortalität ist ebenfalls nicht zu verzeichnen. Die Kriterien nach OECD 218 
(OECD 2004) werden eingehalten, die behandelten Ansätze unterscheiden sich nicht signifi-
kant von der Lösemittelkontrolle.  
 
 
4.3.3 Gelegezahl  C. riparius 
 
Die Zahl der Gelege pro Weibchen unterscheidet sich in allen Ansätzen kaum voneinander.  
Die Eizahl pro Gelege bis auf die Behandlungsstufe 2,7 µg/l und die unbehandelte Kontrolle 
sind ebenfalls in allen Ansätzen weitgehend gleich. Auch die beiden genannten Ansätze 
weichen nicht signifikant von der Lösemittelkontrolle ab, auch wenn die Eizahl dort etwas 
niedriger liegt. Ein Effekt der Clofibrinsäure auf die durchschnittliche Eizahl in den Gelegen 
kann somit nicht erkannt werden. 
 
 
4.3.4 Vermehrung  L. variegatus 
 
Erneut fällt eine sehr niedrige Reproduktionsrate auf. Die höchste Vermehrungsrate wird mit 
1,9 in den Ansätzen der Behandlungsstufe 0,9 mg/kg TG erreicht, alle weiteren Ansätze 
zeigen Raten zwischen 1,58 und darunter. In den unbehandelten Kontrollansätzen hat prak-
tisch keine Vermehrung stattgefunden. In der Lösemittelkontrolle sind ebenfalls nur geringe 
Vermehrungsraten zu beobachten, jedoch sind die Unterschiede zu den belasteten Ansät-
zen geringer als bei der unbehandelten Kontrolle, signifikante Abweichungen finden sich 
nicht. Aufgrund der niedrigen Vermehrungsraten erscheinen die Unterschiede zwischen den 
einzelnen Ansätzen stark betont, man erhält − vor allem bei getrennter Betrachtung der gro-
ßen Würmer − auf den ersten Blick den Eindruck einer umgekehrten U-Kurve. Keiner der 
Werte ist jedoch signifikant von der Lösemittelkontrolle verschieden. Somit ist von einem 
zufälligen Ergebnis auszugehen. Die Ansätze unterscheiden sich bei genauer Betrachtung 
nur geringfügig, in der Gesamtübersicht zeigt sich außerdem, dass in den Ansätzen 0,1 und 
0,3 mg/kg TG kein Anstieg, sondern vielmehr eine gegenüber der Kontrolle leicht abfallende 
Wurmzahl vorliegt. Somit ist die erhöhte Wurmzahl in der Kontrolle nicht als Folge der Test-
substanz, sondern als ein Einzelereignis zu sehen. Denkbar wäre eine fördernde Wirkung 
auf die Vermehrung, da sich Clofibrinsäure stimulierend auf Gewebebildung und somit auf 
Zellteilung auswirken kann (HANLEY ET AL. 1997). Im Schnitt haben sich jedoch lediglich zwei 
Würmer mehr geteilt. Wenn auch in den einzelnen Ansätzen teilweise größere Unterschiede 
auffallen, so ist doch angesichts der geringen Wurmanzahlen schon mit sehr geringen Diffe-
renzen ein auf den ersten Blick deutlicher Unterschied in einer Abbildung zu sehen. Von 
einem Effekt der Substanz kann somit nicht ausgegangen werden. 
 
Die Gründe für die niedrigen Vermehrungsraten wurden bereits bei Betrachtung der Ergeb-
nisse für Carbamazepin diskutiert. Auch hier fand der Versuch im Winter statt (Beginn 
17.02.2003), so dass die niedrigen Reproduktionsraten zu einem gewissen Teil auch saiso-
nal bedingt sein können. Für den Versuch sind sie zwar unbefriedigend, aber hinreichend, 
um zumindestens die Möglichkeit einer reproduktionstoxischen Wirkung der Clofibrinsäure 
ausschließen zu können. Eine reproduktionsfördernde Wirkung erscheint ebenfalls unwahr-
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scheinlich. In der Behandlungsstufe 0,3 mg/kg TG liegt mit 3,7 der niedrigste Durchschnitts-
wert an kleinen Würmern vor, die ja als Maß für eine gesteigerte Reproduktion gelten kön-
nen. In der Behandlungsstufe 0,1 mg/kg TG liegen praktisch gleichviele junge Würmer vor. 
Eine Zunahme mit steigender Clofibrinsäurebelastung findet also nicht statt, nicht einmal auf 
dem geringen Reproduktionsniveau, das in diesem Versuch vorherrscht. In den Konzentra-
tionen jenseits 0,9 mg/kg TG sinken die Reproduktionsraten wieder ab, so dass nicht von 
einer dosisabhängigen Wuchsförderung ausgegangen werden kann. Die erhöht scheinende 
Reproduktionsrate in der Behandlungsstufe 0,9 mg/kg TG muss als Zufallsergebnis gesehen 
werden, sie erlaubt nicht die Interpretation, dass hier Hormesis vorliegen könnte. 
 




4.3.5 Mortalität  L. variegatus 
 
Eine erhöhte Mortalität kann in keinem der belasteten Ansätze festgestellt werden. Die ge-
ringste Anzahl an Würmern liegt in der unbehandelten Kontrolle vor. Hier ist die Zahl der 
eingesetzten großen Würmer jedoch praktisch konstant geblieben, der Rückgang von durch-
schnittlich 1,5 Tieren ist auf die Teilung einiger weniger Würmer zurückzuführen, die diesen 
Rückgang fast völlig ausgleicht. Alle übrigen Ansätze zeigen höhere Reproduktionsraten als 
die unbehandelte Kontrolle. Keine der Behandlungsstufen zeigt eine gegenüber der Lösemit-
telkontrolle erhöhte Mortalität, es sind nur geringfügig weniger Tiere vorhanden. Es gibt letzt-
lich keine Anzeichen für erhöhte Mortalität, die Anzahl der großen Würmer ist im Wesentli-
chen konstant geblieben. Würde Clofibrinsäure eine erhöhte Mortalität unter Lumbriculiden 
auslösen, hätte diese Zahl von Versuchsbeginn ab sinken müssen, die Reproduktionsrate 
wäre dann noch niedriger ausgefallen. Da die Lösemittelkontrolle ebenfalls nur geringe Zu-
wächse aufweist, wäre bei erhöhter Mortalität  sogar eine negative Reproduktionsrate zu 




4.3.6 Embryonenzahl  P. antipodarum 
 
Auf den ersten Blick bietet die Embryonenzahl der letzten Untersuchung ein Bild, das auf 
eine Wirkung der Testsubstanz schließen lässt: Sämtliche belasteten Ansätze haben weni-
ger unbeschalte Embryonen als die Lösemittelkontrolle, in der Gesamtübersicht kommen in 
den Behandlungsstufen 0,04 µg/l, 1 µg/l und 25 µg/l weniger Embryonen als in der Lösemit-
telkontrolle vor. Bei Betrachtung der unbehandelten Kontrolle sowie der weiteren Auswer-
tungen kann dieser Eindruck nicht bestehen bleiben: Die unbehandelte Kontrolle weist in 
dieser sowie in der vorangegangenen Auswertung signifikant mehr Embryonen auf als die 
Ansätze der Lösemittelkontrolle. Hinzu kommt, dass die weiteren Ansätze in der vierten Ver-
suchswoche (Tag 28) durchweg mehr Embryonen als die Lösemittelkontrolle aufweisen, 
teilweise sogar signifikant mehr. Die Anzahl der beschalten Embryonen liegt mit der Lösemit-
telkontrolle praktisch gleichauf, bei Betrachtung der unbeschalten Embryonen sind teilweise 
signifikant höhere Zahlen als in der Kontrolle zu verzeichnen. Am deutlichsten signifikant ist 
jeweils die unbehandelte Kontrolle, die stets mehr Embryonen als die Lösemittelkontrolle 
aufweist. Dies ist auch bereits in der zweiten Versuchswoche zu sehen, hier finden sich in 
der unbehandelten Kontrolle signifikant mehr beschalte Embryonen. In der Gesamtübersicht 
sind keine Unterschiede zu erkennen, die Betrachtung der unbeschalten Embryonen zeigt 
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signifikante Differenzen zur Lösemittelkontrolle, in den Ansätzen 1,0 und 5,0 µg/l liegen we-
niger Embryonen vor. 
 
Die über die ganze Versuchsdauer festgestellten höheren Embryonenzahlen in der unbe-
handelten Kontrolle gegenüber der Lösemittelkontrolle deuten auf eine Vorschädigung der 
ethanolbelasteten Ansätze hin. Tatsächlich wurde relativ früh im Versuchsverlauf ein Belag 
in den Versuchsgefäßen der behandelten Ansätze beobachtet, der auch bei Tausch der 
Versuchsgefäße wieder auftrat. Offensichtlich lag hier eine Infektion vor, möglicherweise 
durch Pilze, die durch Ethanol als Lösemittel begünstigt wurde. In den letzten Versuchswo-
chen wurde diese Infektion offensichtlich so stark, dass die Reproduktionsleistung der Tiere 
beeinträchtigt wurde. Anders ist die permanente Differenz in den Embryonenzahlen von 
behandelter und unbehandelter Kontrolle nicht zu erklären. 
 
Betrachtet man die Rückgänge der Embryonenzahlen im Vergleich zur Lösemittelkontrolle, 
ergibt sich kein Hinweis auf einen Substanzeffekt: In den Gesamtzahlen sind nur die Werte 
der niedrigsten und der höchsten Behandlungsstufe deutlich von der Lösemittelkontrolle 
verschieden, haben aber praktisch die gleiche Embryonenzahl. Die Werte der Behandlungs-
stufe 1,0 µg/l unterscheiden sich nur geringfügig, die der beiden verbliebenen Behandlungs-
stufen gar nicht. In den drei Behandlungsstufen 0,2, 1,0 und 5,0 µg/l ist sogar eine gegen-
über den übrigen Behandlungsstufen erhöhte Embryonenzahl festzustellen. Vor diesem 
Hintergrund ist nicht von einer Substanzwirkung auszugehen. Hormesis liegt ebenfalls nicht 
vor, da ansonsten von einer merklich erhöhten Embryonenzahl in den mittleren Ansätzen 
auszugehen wäre. Aufgrund von Berichten über östrogene Effekte von Clofibrinsäure (XU ET 
AL. 2001) wäre ohnehin eher mit erhöhten Embryonenzahlen zu rechnen gewesen. 
 
Somit bleibt festzuhalten, dass in der letzten Versuchswoche zwar deutlich niedrigere Em-
bryonenzahlen in den belasteten Ansätzen auftreten. Es kann jedoch nicht mit hinreichender 
Sicherheit von einem Substanzeffekt ausgegangen werden, die wahrscheinlichere Ursache 
sind Schädigungen durch die eingetretene Infektion. Die praktisch gleichen Embryonenzah-
len in Lösemittelkontrolle und behandelten Ansätzen während der ersten vier Versuchswo-
chen bei gleichzeitiger Reduzierung gegenüber der unbelasteten Kontrolle lassen diese In-
terpretation stichhaltig erscheinen. Später eingetretene signifikante Reduzierungen gegen-
über der Lösemittelkontrolle sind somit als Artefakte zu sehen, nicht als Schädigung durch 
Clofibrinsäure. Ein Effekt auf die Embryonenzahlen ist somit nicht gegeben. 
 
Eine erhöhte Mortalität ist nicht zu verzeichnen. Zum Ende des Versuches waren in jedem 
Versuchsansatz noch 20 Tiere vorhanden. Die Mortalität liegt somit in allen Versuchsansät-






4.4.1 Emergenz  C. riparius 
 
In allen Ansätzen bis auf die Behandlungsstufe 2,0 µg/kg TG liegt eine normale Emergenz 
mit Werten über 70 % vor. Lediglich der genannte Ansatz hat eine Emergenzrate von 62,5%, 
dies wird jedoch durch einen niedrigen Wert in einem Einzelreplikat bedingt, in dem nur eine 
Emergenz von 25% erzielt wird. Dies ist jedoch angesichts der hohen Emergenzraten in den 
übrigen Replikaten eindeutig nicht auf einen Einfluss von Ciprofloxacin zurückzuführen. Ein-
zig bemerkenswert ist, dass noch am 27. Tag nach Einsetzen der Larven einzelne Tiere 
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schlüpfen. Gemäß der OECD-Richtlinie 218 sollte der Schlupf an diesem Tag eigentlich 
bereits beendet sein. Gegenüber den anderen Versuchen ist außerdem eine Verzögerung 
des Schlupfbeginns um drei Tage zu verzeichnen. Die Ursache für diese Verzögerung ist 
nicht zu erkennen. Die reine Dauer der gesamten Emergenz ist trotz dieser Verschiebung 
unverändert. Da die Verschiebung auch in der Kontrolle auftritt, kann sie nicht substanzbe-
dingt sein. 
 
Somit erlaubt der Versuch trotz einer verzögerten Emergenz die Aussage, dass Ciprofloxa-
cin keine negativen Auswirkungen auf die Emergenz von C. riparius hat. In sämtlichen An-
sätzen liegen (das ausgefallene Replikat in der Behandlungsstufe 2,0 µg/kg TG ausgeklam-
mert) Schlupferfolge über 70 % vor, signifikante Unterschiede sind nicht zu sehen. In der 
Behandlungsstufe 0,5 µg/l ist mit 93,8% sogar ein etwas höherer Wert als in der Kontrolle zu 




4.4.2 Mortalität  C. riparius 
 
 
Die Mortalität erfüllt die Validitätskriterien der OECD-Richtlinie 218 (OECD 2004). Vereinzelt 
kommt es zu höheren Ausfällen in der Larvalentwicklung, doch werden insgesamt nie 30% 
Mortalität überschritten, ausgenommen die bereits diskutierte Behandlungsstufe 2,0 µg/kg 
TG. Da sich auch im Akuttest keine erhöhte Mortalität gezeigt hat, kann festgestellt werden, 
dass Ciprofloxacin für Larven von C. riparius nicht toxisch ist. 
 
 
4.4.3 Gelegezahl  C. riparius 
 
Unterschiede in der Anzahl der Gelege pro Weibchen sind nicht ersichtlich. Trotz Unter-
schieden von 0,2 Gelegen pro Weibchen zwischen den einzelnen Behandlungsstufen wird 
keine der Differenzen im Test als signifikant erkannt. Die Kontrolle und die Behandlungsstufe 
1,0 µg/kg TG liegen praktisch gleichauf, die anderen Ansätze zeigen nur geringfügig niedri-
gere Zahlen. Trotz der niedrigen Mückenzahl in einem der Replikate weist auch die Behand-
lungsstufe 2,0 µg/kg TG keinen signifikant niedrigeren Wert auf, ein Einfluss von Ciprofloxa-
cin auf die Fruchtbarkeit liegt, gemessen an diesem Parameter, nicht vor. 
 
Auch die Eizahl pro Gelege ist nicht beeinflusst, sie ist in allen Ansätzen nicht signifikant 
verschieden. Die größte Differenz zeigt sich zwischen den Behandlungsstufen 0,25 µg/kg 
TG und 4,00 µg/kg TG mit einem Unterschied von 61 Eiern. 
 




4.4.4 Vermehrung  L. variegatus 
 
Aufgrund der sichtlich, wenn auch nicht signifikant geringeren Embryonenzahl in den beiden 
höchstbelasteten Behandlungsstufen wurde der Versuch einmal wiederholt. Ein Effekt des 
Ciprofloxacins, der auf den ersten Blick möglich erschien, konnte jedoch nicht belegt wer-
den. 
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Somit kann die beobachtete Entwicklung bei den Wurmzahlen nicht auf eine Wirkung des 
Ciprofloxacins zurückgeführt werden, die Nullhypothese kann nicht abgelehnt werden. Be-
sonders aufgrund der hohen Standardabweichungen in der Kontrolle ist es nicht möglich, die 
These einer Reproduktionshemmung durch das getestete Antibiotikum zu unterstützen. 
 
Die Biomasse pro Wurm zeigt ebenfalls keinen Einfluss der Testsubstanz. Sie ist in der Kon-
trolle erwartungsgemäß niedrig, da hier vergleichsweise mehr Würmer mit dem gleichen 
Nahrungsangebot auskommen müssen, jedoch liegt auch in der  Behandlungsstufe 1,0 µg/l 
eine niedrige Biomasse vor, obwohl hier bereits weniger Würmer vorhanden sind. Die übri-
gen Biomassezahlen sind kaum verschieden und stehen zu den Zahlen der Würmer in kei-
nem Verhältnis. Sie lassen keine Einwirkung der Versuchssubstanz erkennen. 
 
Zur Überprüfung der Ergebnisse erfolgte der zweite Versuchsdurchgang. Hier scheint auf 
den ersten Blick ein dem ersten Versuch zumindestens ähnliches Ergebnis vorzuliegen, die 
beiden höchstbelasteten Behandlungsstufen weisen erneut die niedrigsten Wurmzahlen auf. 
Insgesamt weist dieser Versuch die höchste Gesamtzahl an Würmern auf, die in den im 
Rahmen dieser Arbeit durchgeführten Versuchen erreicht wurde. Auch die Standardabwei-
chungen in der Kontrolle sind merklich geringer, in den höchstbelasteten Behandlungsstufen 
allerdings höher als im ersten Durchgang. 
 
Ein signifikanter Unterschied in den Wurmzahlen kann erneut nicht nachgewiesen werden. 
Zwar sind wiederum Rückgänge der Anzahl mit steigender Ciprofloxacinkonzentration zu 
sehen, doch nicht mehr in einer Weise, die eine Konzentrations-Wirkungsbeziehung sugge-
rieren könnte. Die Behandlungsstufe 0,25 µg/l zeigt sogar geringfügig mehr Würmer als die 
Kontrolle, die beiden folgenden praktisch genauso viele Würmer. Erst die Behandlungsstu-
fen 2,0 und 4,0 µg/kg TG zeigen einen Rückgang der Wurmanzahl, der hier nicht so prä-
gnant ausfällt wie im ersten Versuch. 
 
Des Weiteren zeigt sich, dass in diesem Versuch offensichtlich nicht die neugebildeten 
Würmer für den Eindruck in der Gesamtübersicht verantwortlich sind, da deren Zahl weitge-
hend gleich erscheint. Bis auf einen geringfügig höheren Wert in der Behandlungsstufe 1,0 
µg/kg TG liegen alle Werte praktisch auf einem Niveau. Stärkere Differenzen zeigen sich 
vielmehr bei den adulten Würmern, hier finden sich in den Behandlungsstufen 0,5, 2,0 und 
4,0 µg/kg TG deutliche niedrigere Wurmzahlen als in der Kontrolle, in den beiden letzten 
Behandlungsstufen sind die Unterschiede signifikant. Dieses Ergebnis weist jedoch allenfalls 
auf höhere Teilungsaktivitäten hin, die mit einer geringfügig erhöhten Mortalität, möglicher-
weise aufgrund von nicht ausreichender Nahrung, gekoppelt sein könnte. Es ist kein Effekt 
des Ciprofloxacins zu sehen. Die Theorie einer höheren Reproduktionsrate unter Stress 
durch schlechte Umweltbedingungen (sog. r-Strategie) kann hier nicht angenommen wer-
den, da die Ergebnisse des ersten Versuchs dem zuwiderlaufen. 
 
Denkbar wäre eine erhöhte Teilung, da Ciprofloxacin Apoptose induzieren kann (HEROLD ET 
AL. 2002) und somit auch Teilungen der Würmer auslösen könnte. Es ist jedoch nach ge-
genwärtiger Datenlage nicht von einem Effekt des Ciprofloxacins bei den getesteten Kon-
zentrationen auszugehen. Von einer Untersuchung möglicher Effekte bei noch höheren 
Testkonzentrationen wurde abgesehen, da hier eine Umweltrelevanz nicht mehr wahrschein-
lich ist. Bei den gegenwärtig anzunehmenden Umweltkonzentrationen von Ciprofloxacin ist 
somit nicht von einer Gefahr für L. variegatus oder verwandte Arten auszugehen. 
 
Auch aus der Biomasse pro Wurm ergibt sich kein Hinweis auf eine Gefährdung durch Ci-
profloxacin. Die Werte sind aufgrund der hohen Wurmzahlen in den Testansätzen generell 
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niedrig, doch nirgends signifikant verschieden. Einzig der besonders niedrige Wert in der 
Behandlungsstufe 2,0 µg/kg TG fällt etwas aus dem Rahmen, da er im Gegensatz zu dem 
vergleichbaren Wert in der Behandlungsstufe 0,5 µg/kg TG nicht durch eine hohe Wurmzahl 
erklärt werden kann. Es liegt jedoch kein signifikanter Unterschied zur Kontrolle vor. Außer-
dem zeigt der höhere Wert in der Behandlungsstufe 4,0 µg/kg TG, dass ein Substanzeffekt 
unwahrscheinlich ist. 
 
Ein Effekt von Ciprofloxacin auf L. variegatus ist also angesichts der vorhandenen Datenlage 
nicht belegbar. Erforderlich sind jedoch Versuche mit höheren Testkonzentrationen, um zu 




4.4.5 Embryonenzahl  P. antipodarum 
 
Bei den ersten beiden Auswertungen wird kein zur Kontrolle signifikanter Unterschied der 
Embryonenzahlen in den behandelten Ansätzen zur Kontrolle festgestellt. Sämtliche Em-
bryonenzahlen liegen auf vergleichbarem Niveau und weichen nicht voneinander ab. Erst in 
der letzten Auswertung zeigt sich ein Unterschied: Die höchste Behandlungsstufe, 0,8 µg/l, 
weist signifikant weniger Embryonen auf als die Kontrolle. Dieser Unterschied spiegelt sich 
sowohl in der Gesamtembryonenzahl als auch in der separaten Betrachtung von beschalten 
und unbeschalten Embryonen wider. 
 
Da die Differenz jedoch nur 3,84 Embryonen insgesamt beträgt, ist ein tatsächlicher Effekt 
der Substanz hier noch nicht mit ausreichender Sicherheit anzunehmen. Denkbar ist sowohl 
ein mit überschrittener Wirkschwelle einsetzender Substanzeffekt als auch eine zufällige 
Differenz, die nur aufgrund der ansonsten sehr konstanten Embryonenzahlen als signifikant 
auffällt. 
 
Zu bemerken ist auch, dass die Embryonenzahl in allen Ansätzen zunimmt, in den behandel-
ten sogar mehr als in der Kontrolle. Erst in der letzten Behandlungsstufe tritt keine Zunahme 
auf. Mindestens diese Ciprofloxacin-Konzentrationen sind also ohne Einfluss auf P. antipo-
darum. Ob nun ein Rückgang um durchschnittlich 2,7 Embryonen gegenüber der letzten 
Auswertung tatsächlich einen Substanzeffekt darstellt, kann daher nicht ohne Weiteres an-
genommen werden, zumal sich ein solcher Effekt in den vorherigen Auswertungen nicht 
andeutete. Zum Vergleich sei gesagt, dass das Antidepressivum Fluoxetin bereits nach vier-
zehn Tagen deutliche Effekte zeigte, Potamopyrgus also sehr rasch auf Belastungen reagie-
ren kann. 
 
Ein Effekt der Testsubstanz kann nicht sicher erkannt werden. Zudem wiesen MAGGIOLO ET 
AL. (1991) nach, dass Ciprofloxacin keinen Effekt auf das weibliche Sexualhormonsystem 
beim Menschen hat. Eine Wirkung auf die Embryonenbildung bei Potamopyrgus ist daher 
nicht wahrscheinlich. Erforderlich wären weitere Untersuchungen in einem höheren Konzen-
trationsbereich und einen längeren Zeitraum, um festzustellen, ob hier nur eine geringfügige 
Schwankung vorliegt oder es sich um eine einsetzende Wirkung des Ciprofloxacins handelt.  
 
Auch eine erhöhte Mortalität ist nicht gegeben. Bis zum Versuchsende wurden keine toten 
Tiere in den Testgefäßen gefunden, auch bei der letzten Auswertung standen pro Testgefäß 
je 20 Tiere zur Verfügung. Somit überlebten sämtliche Schnecken. 
 
 




4.5.1 Emergenz  C. riparius 
 
Es ist nicht von einer Beeinflussung der Emergenz von C. riparius durch Fluoxetin auszuge-
hen. Bis auf die höchste Behandlungsstufe liegen alle Emergenzraten fast gleichauf und 
durchweg über 90%. Eine Beeinflussung ist hier nicht gegeben. Die signifikante Abweichung 
in der höchsten Behandlungsstufe erklärt sich durch die etwas niedrige Emergenzrate eines 
Einzelreplikats. Auch in diesem Replikat ist die Emergenz mit 70% sehr hoch und nicht er-
kennbar von Fluoxetin beeinflusst. Die signifikante Differenz ergibt sich nur, da im Vergleich 
zu den übrigen, sehr hohen Emergenzraten auch eine solche Differenz bereits als signifikant 
eingestuft wird. Ein Substanzeffekt kann als ausgeschlossen gelten. Dies läuft den Ergeb-
nissen von BROOKS ET AL. (2003A) zuwider, die eine erhöhte Larvalmortalität bei C. tentans 
festgestellt hatten, allerdings bei deutlich höheren Konzentrationen (LC50: 15,2 mg/kg Sedi-
ment). Möglicherweise ist C. riparius gegenüber Fluoxetin unempfindlicher. 
 
 
4.5.2 Mortalität  C. riparius 
 
Eine erhöhte Mortalität liegt ebenfalls nicht vor. In den behandelten Ansätzen kommen von 
zwanzig eingesetzten Larven maximal zwei nicht zum Schlupf, vielfach schlüpfen alle einge-
setzten Larven. Die Überlebensrate ist somit nicht beeinträchtigt. Auch der Ausfall von sechs 
Tieren in einem Replikat der höchsten Behandlungsstufe ist ein Zufallsereignis und nicht als 
Substanzeffekt zu sehen. In diesem Replikat schlüpfen immer noch 70% der eingesetzten 
Larven, somit liegt hier ein sehr gutes Schlupfergebnis vor. Die weiteren Replikate sind nicht 
betroffen, so dass kein Fluoxetineffekt vorliegt. 
 
 
4.5.3 Gelegezahl  C. riparius 
 
Da die Gelege für alle Weibchen einer Behandlungsstufe gepoolt wurden, um die Fertilität zu 
untersuchen (sämtliche, auch die Kontrollgelege erwiesen sich als infertil), kann keine Vari-
anzanalyse der Gelegezahl pro Weibchen durchgeführt werden. Die Unterschiede zwischen 
den einzelnen Behandlungsstufen betragen jedoch nur maximal 0,17 zwischen der Kontrolle 
und der Behandlungsstufe 0,38 mg/kg TG. Dies ist kein übergroßer Unterschied; da in der 
höchsten Behandlungsstufe zudem 0,11 Gelege mehr gezählt werden, ist auch hier nicht 
von einem Substanzeffekt, sondern von den in diesem Versuch üblichen Schwankungen 
auszugehen. Die Gelegezahl pro Weibchen ist durch Fluoxetin somit nicht beeinflusst. 
 
Die Eizahl pro Gelege unterliegt starken Schwankungen. Signifikant von der Kontrolle unter-
scheidbar ist nur die höchste Behandlungsstufe, hier liegen mehr Eier pro Gelege vor. Ein 
negativer Effekt des Fluoxetins auf die Gelegebildung besteht also nicht. Auch eine fördern-
de Wirkung ist nicht ersichtlich, da die weiteren Behandlungsstufen keine Tendenz in diese 
Richtung erkennen lassen. Fluoxetin hat somit keinen Einfluss auf die Zahl der Gelege pro 
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4.5.4 Vermehrung  L. variegatus 
 
Die Wurmzahlen in der Kontrolle und den belasteten Ansätzen zeigen einen Verlauf, der an 
Hormesis denken lässt. In den Behandlungsstufen 0,94 mg/kg TG und 2,34 mg/kg TG sind 
signifikant mehr Würmer vorhanden als in der Kontrolle. Die vorgelagerten Behandlungsstu-
fen zeigen bereits eine mit zunehmender Substanzgabe ansteigende Wurmzahl, in der 
höchsten Behandlungsstufe sind erneut weniger Würmer zu finden. 
 
Passend hierzu nimmt die Anzahl der adulten Würmer mit steigender Substanzkonzentration 
ab, in der Behandlungsstufe 0,94 mg/kg TG ist der Unterschied signifikant. In den folgenden 
Behandlungsstufen nimmt die Anzahl wieder zu. Die Zahlen der neugebildeten Würmer zei-
gen eine ähnliche Tendenz wie die Gesamtzahlen mit signifikant mehr Würmern in der Be-
handlungsstufe 0,94 mg/kg TG. Dies weist auf einen fördernden Effekt des Fluoxetins auf 
die Reproduktion von L. variegatus hin. Zwar bedürfen die Ergebnisse der Bestätigung in 
einem zweiten Durchgang, da die Validitätskriterien, die von EGELER ET AL. (2005) postuliert 
wurden, nicht erreicht werden. Nach den vorliegenden Resultaten jedoch führt Fluoxetin in 
geringen Konzentrationen zu einer erhöhten Teilungsrate bei den Würmern. Zwei mögliche 
Erklärungen sind denkbar. Zum einen ist denkbar, dass Fluoxetin unspezifischen Schad-
stoffstress auf die Würmer ausübt und diese daraufhin mit einer verstärkten Produktion von 
Nachkommen reagieren, um die Population bis zu einer Besserung der Situation zu erhalten 
(r-Strategie). Erneut sinkende Wurmzahlen bei höheren Konzentrationen wären dann durch 
Toxizität des Fluoxetins zu erklären.  
 
Als zweite Erklärung bleibt ein tatsächlicher Effekt des Fluoxetins auf die Reproduktion. Da 
Anneliden serotonerge Neuronen besitzen (HESSLING ET AL. 1999), ist es möglich, dass ein 
durch gehemmte Rückaufnahme erhöhter Serotoninlevel in den Synapsen Effekte auf die 
Versuchstiere auslöst. WILLIAMS & HERRUP (1988) berichten von mitogener Wirkung durch 
Serotonin. Eine gesteigerte Proliferationsrate könnte in den sich asexuell fortpflanzenden L. 
variegatus zu einer erhöhten Reproduktion führen, da so eine häufigere und schnellere Tei-
lung der Würmer ausgelöst werden könnte. Der bei weiter steigender Fluoxetinkonzentration 
eintretende Rückgang der Wurmzahlen ist möglicherweise auf eine toxische Wirkung des 
Fluoxetins oder des überhöhten Serotoninlevels zurückzuführen. RICHARDS ET AL.  (2004) 
berichten beispielsweise von einer vasokonstriktorischen Wirkung des Fluoxetins, so bei-
spielsweise wäre eine erhöhte Mortalität zu erklären. Auch FONG (1998) nennt ähnliche Ef-
fekte, hier führt Fluoxetin in niedrigen Konzentrationen zu einer Induktion des Ablaichens, in 
höheren Konzentrationen verliert sich dieser Effekt wieder. UHLER ET AL. (2000) berichten 
von einer Induktion rotierender Bewegungen der Embryonen von Physa elliptica durch Fluo-
xetin. Auch dieser Effekt verliert sich bei steigenden Fluoxetinkonzentrationen. Es ist offen-
sichtlich typisch für die Wirkung von Fluoxetin, dass sich bei niedrigen Konzentrationen in-
duzierte Effekte mit steigender Substanzgabe wieder verlieren. 
 
 
4.5.5 Embryonenzahl  P. antipodarum 
 
Bereits bei der ersten Auswertung zeigen sich in den behandelten Ansätzen signifikante 
Differenzen zur Kontrolle. Ein Substanzeffekt ist hier im Gegensatz zu den übrigen Versu-
chen unstrittig, da die Differenzen früh auftreten und klar mit der Konzentration der Testsub-
stanz in Zusammenhang stehen. Die Zahlen der Embryonen sinken mit zunehmender Sub-
stanzmenge, außerdem bleibt der Effekt über die ganze Versuchsdauer bestehen. In späte-
ren Auswertungen sinkt die Embryonenzahl auch bei Tieren, die geringeren Fluoxetinkon-
zentrationen ausgesetzt waren, gegenüber der Kontrolle signifikant ab. Zum Ende des Ver-
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suchs sind bereits bei der zweitniedrigsten Testkonzentration 3,2 µg/l Effekte zu sehen. Die 
Konzentrations-Wirkungsbeziehung bleibt jedoch über die gesamte Versuchsdauer erhalten, 
und der Effekt kehrt immer in den gleichen Ansätzen wieder. Es ist somit nicht von zufälligen 
Effekten auszugehen. Hinzu kommt die Lähmung der Schnecken in den mit 400 µg/l bela-
steten Ansätzen. Dieser Befund deckt sich mit den Beobachtungen von FONG (1998), wo-
nach die Vitalität von Zebramuscheln (Dreissena polymorpha) bei hohen Fluoxetinkonzentra-
tionen beeinträchtigt wurde. 
 
Der Rückgang der Embryonenzahlen steht im Einklang mit den bisher vorliegenden Beob-
achtungen, nach denen Fluoxetin die Reproduktion von Mollusken beeinflusst. Bei D. poly-
morpha wird durch Fluoxetin ein verfrühtes Ablaichen ausgelöst. Da sich die Larven nur bei 
geeigneten Umweltbedingungen entwickeln können, ist verfrühtes Ablaichen nicht etwa als 
fortpflanzungsfördernd, sondern vielmehr als Gefährdung der Population zu betrachten. 
 
Bei den parthenogenetischen P. antipodarum liegt mit der Abnahme der Embryonenzahl ein 
eindeutig negativer Effekt vor. Die Neubildung von Embryonen wird direkt gehemmt. Eine 
mögliche Beschleunigung der Embryonenproduktion, die auf lange Sicht nach Erschöpfung 
des Eizellenvorrates zu einer Senkung der Embryonenzahl geführt hätte, ist nicht zu beo-
bachten. Die Zahl der Embryonen in den belasteten Ansätzen ist durchweg niedriger als in 
der Kontrolle, zu keinem Zeitpunkt ist sie erhöht. Ein solcher Unterschied ist jedoch aufgrund 
der verschiedenen Fortpflanzungsweisen beider Arten leicht verständlich. Zudem sind die 
durch Fluoxetin ausgelösten Schadeffekte vielfältig und nicht auf eine Art oder ein spezielles 
Organsystem beschränkt. RICHARDS ET AL.  (2004) berichten über eine erhöhte Mortalität 
unter fluoxetinexponierten Sonnenfischen (Lepomis gibbosus). Die Mechanismen der Toxizi-
tät sind hierbei unklar. Auch FONG (1998) gibt keinen Hinweis auf die genauen Mechanismen 
der von ihm dokumentierten Laichinduktion. 
 
In Laborversuchen werden vielfältige Schadeffekte von Fluoxetin beobachtet. So fanden 
BROOKS ET AL. (2003A) toxische Effekte bei Chironomus tentans, COUPER UND LEISE (1996) 
fanden Metamorphoseninduktion bei Gastropodenlarven. Ein einziger Wirkmechanismus 
kann hier kaum zugrunde liegen. Bekannt sind Effekte auf das Blutgefäßsystem (RICHARDS 
ET AL. 2004). Wenn hieraus auf Effekte auf die Muskulatur geschlossen werden kann, wäre 
dies ein möglicher Grund für die verstärkte Freisetzung von Embryonen, da so eine verän-
derte Peristaltik in Eileiter und Brutkammer denkbar wäre. 
 
Es liegen außerdem Berichte über verstärkte Cilienaktivität in den Zellen von Gastropoden 
vor (FONG 2001, UHLER ET AL. 2000). Speziell UHLER ET AL. (2000) berichten über durch Sero-
tonin oder Fluoxetin verstärkte Cilienaktivität bei den Embryonen von Physa elliptica. Ein 
ähnlicher Effekt könnte auch für die rückläufige Embryonenzahl in P. antipodarum verant-
wortlich sein. Bei der Auswertung fielen verstärkt koagulierte Embryonen auf (Beobachtung 
von HECKER, 2004). Durch eine möglicherweise induzierte Rotation wäre eine gestörte Ent-
wicklung denkbar. UHLER ET AL. (2000) beobachteten nur unmittelbare Effekte auf Eigelege, 
die Effekte traten bei Konzentrationen im Bereich von 10
-5 M (3,09 mg/l) auf. Eine Langzeit-
exposition erfolgte nicht. Es ist mehr als wahrscheinlich, dass eine künstlich induzierte Rota-
tion sich bei längerer Dauer auf die Entwicklung der Embryonen auswirkt, allein durch den 
erhöhten Energieverbrauch. Des weiteren ist auch bei den adulten Schnecken eine verstärk-
te Cilienbewegung möglich, laut FONG (2001) werden diese Bewegungen in einer Reihe von 
Taxa durch Serotonin beziehungsweise Fluoxetin stimuliert. So wäre ein vorzeitiger Ausstoß 
der Embryonen ebenso möglich. 
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Ein weiterer Grund wäre eine tatsächliche indirekte hormonelle Wirkung. Die Arbeiten von 
KRANTIC ET AL. (1991) zeigen, dass Mollusken über Serotoninrezeptoren verfügen. Ein er-
höhter Serotoninlevel infolge der Wiederaufnahmehemmung durch Fluoxetin könnte somit 
hormonell gesteuerte Effekte induzieren. Der genaue Grund des beobachteten Effektes kann 
jedoch an dieser Stelle nicht geklärt werden. 
 
Zusammenfassend ist festzustellen, dass sich Fluoxetin negativ auf die Reproduktion von P. 
antipodarum auswirkt. Der Effekt tritt bereits bei der ersten Auswertung zutage, er dauert 
während des ganzen Versuchs an. Zum Ende hin intensiviert sich die Wirkung. Während bei 
den Versuchen mit den übrigen Substanzen nur wenige, eher zufällig erscheinende 




4.5.6 Mortalität  P. antipodarum 
 
Fluoxetin wirkt auf P. antipodarum in einer Konzentration von 400 µg/l zunächst toxisch 
durch Lähmung. Die Tiere waren zwar bei Eintreten der Wirkung noch lebendig, lagen aber 
bewegungsunfähig am Boden des Versuchsgefäßes. Da sie über weite Teile der Versuchs-
zeit in diesem Zustand verblieben und erst gegen Ende des Tests starben, ist Verhungern 
als todesursächlich anzusehen. Eine direkte Toxizität ist bei diesen Konzentrationen noch 
nicht gegeben, doch wäre die Art bei einer permanenten Exposition gegenüber solchen 
Konzentrationen akut gefährdet. Direkte toxische Gefahr ist bei den in der Umwelt gemesse-
nen Konzentrationen jedoch nicht gegeben. Bei einer real gemessenen Konzentration von 
345 µg/l und Beaufschlagung eines Sicherheitsfaktors von 50 gemäß des Technical Guidan-
ce Documents (TGD) (ECB 2003) ist nach den vorliegenden Daten eine PNEC von 6,9 µg/l 
gegeben. Diese Konzentration wird nach den aktuell vorliegenden Messdaten (KOLPIN ET AL. 
2002, BROOKS ET AL. 2003A) bei weitem nicht erreicht. Bei der diesem Wert am nächsten 
gelegenen Konzentration im Versuch, 16 µg/l, konnte nach Augenschein keine Wirkung auf 
die Bewegung der Schnecken festgestellt werden. Es ist jedoch denkbar, dass die Reduzie-
rung der Embryonenzahl zusätzlich zu den oben diskutierten direkten Wirkungen auf die 
Embryonen außerdem auf eine beeinträchtigte Nahrungsaufnahme zurückgeht. Ergänzende 
Untersuchungen, beispielsweise Verhaltensversuche in einer Fließrinne, könnten hier nähe-
ren Aufschluss geben. Für entsprechende Untersuchungen lagen im Labor jedoch nicht die 
nötigen technischen Voraussetzungen vor. Eine Durchführung solcher Versuche in geeigne-
ten Anlagen wäre wünschenswert, da sie weiteren Aufschluss über die tatsächliche Ursache 
der Verringerung der Embryonenzahlen geben wird. 
 
Die vorliegenden Daten lassen eine weitere Beobachtung des Umweltverhaltens von Fluoxe-
tin als dringend geboten erscheinen, da das Medikament offenbar massiv in den Stoffwech-
sel von Invertebraten, besonders Mollusken, sowie Vertebraten eingreifen kann. Durch die 
beobachtete lähmende Wirkung auf Mollusken sind auch über Zeiträume von weit mehr als 
acht Wochen Effekte wie etwa herabgesetzte Fertilität denkbar. 
 
Zusammenfassend ist festzustellen, dass Fluoxetin nach vorhandener Datenlage ein erheb-
liches Risikopotenzial besitzt.  
 
 




Die Versuche mit dem Destruentenmikrokosmos zeigen für alle Substanzen sehr dissonante 
Resultate. Grundsätzlich ist zu sagen, dass anhand der vorliegenden Daten kein Effekt einer 
der getesteten Substanzen zu erkennen ist. 
 
In den Versuchen mit Carbamazepin fällt auf, dass außer in Wiederholung B die Zelldichten 
von  Tetrahymena  nur bis zum Zeitpunkt t24 ansteigen und dann nur noch geringfügig 
schwanken. Offensichtlich stellt sich ein Gleichgewicht zwischen Tetrahymena als Primär-
konsumenten einerseits sowie den Blepharisma andererseits ein, die als Bakterivore in di-
rekter Nahrungskonkurrenz mit Tetrahymena stehen und auch Tetrahymena direkt fressen. 
Angesichts der geringeren Dichte von Blepharisma in Wiederholung B ist die höhere Dichte 
von Tetrahymena verständlich; hier spielt sich das Gleichgewicht offensichtlich auf höherem 
Niveau ein. Es ist davon auszugehen, dass die Differenzen zufällig sind, ein Effekt des Car-
bamazepins ergibt sich nicht aus ihnen. In der Positivkontrolle zeigt sich in den Wiederho-
lungen A und D ein Absinken der Zelldichte gegenüber dem Nullwert, gefolgt von einem 
leichten Anstieg während der weiteren Versuchsdauer. In den Wiederholungen B und C ist 
der Verlauf uneinheitlich, am Ende werden auch hier höhere Zelldichten als zu Beginn ge-
messen. Dies deutet auf eine Anpassung von T. thermophila an Cadmium hin. 
 
In den Versuchen mit Clofibrinsäure und Ciprofloxacin wurde eine geringere Cadmiumkon-
zentration benutzt. Hier starb Blepharisma nicht völlig ab, die Zahlen nahmen am Versuch-
sende wieder leicht zu. Es zeigt sich, dass Blepharisma sich auf Dauer an eine Cadmiumbe-
lastung anpassen kann, auch wenn die Reproduktionsraten deutlich erniedrigt sind. 
 
In Wiederholung B steigen die Zelldichten von Tetrahymena bis zum Versuchsende an. Da 
sich in dieser Wiederholung parallel die höchsten Zahlen an Blepharisma finden, kann nicht 
der geringere Fraßdruck und die fehlende Nahrungskonkurrenz die Ursache sein. Eine mög-
liche Erklärung ist, dass zur Produktion des Nahrungskonzentrats eine jüngere Kultur von 
Tetrahymena verwendet wurde, so dass in den Ansätzen mehr Nährstoffe vorhanden waren. 
 
Auftretende signifikante Unterschiede sowohl in der Zellzahl von Blepharisma als auch in der 
Extinktion der Testsubstanz, die als Maß für die Anzahl der Tetrahymena bestimmt wurde, 
sind durchweg in den Wiederholungen der Versuche nicht reproduzierbar und treten auch 
jeweils nur bei einzelnen Auswertungen auf. Lediglich bei Ciprofloxacin ist in der Behand-
lungsstufe 1200 ng/l nach 24 und 48 Stunden über zwei Auswertungen eine bleibende signi-
fikante Erniedrigungen der Blepharisma-Anzahl festzustellen. Dieser Effekt ist jedoch in den 
folgenden Auswertungen und im zweiten Versuchsdurchgang nicht reproduzierbar. Die im 
vorigen Versuch noch als signifikant aufgefallene Behandlungsstufe weist lediglich einmal 
weniger Blepharisma als die Kontrolle auf. Es können somit keine Effekte der Testsubstan-
zen auf die getesteten Einzeller festgestellt werden. 
 
Auch die Versuche mit Fluoxetin erbrachten keine Resultate, die auf eine Substanzwirkung 
schließen lassen. Zwar wurden im zweiten Versuchsdurchgang höhere Reproduktionsraten 
gemessen. Hierzu ist jedoch anzumerken, dass der erste Versuch zu einem Zeitpunkt statt-
fand, zu dem das Versuchsdesign noch nicht endgültig feststand. Spätere Verbesserungen 
können die Ursache der verbesserten Reproduktionsrate sein. Fluoxetin hat offensichtlich 
weder einen beschleunigenden noch einen verlangsamenden Einfluss.  
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Auch für Tetrahymena muss angesichts der schwankenden Werte der Zelldichte und der 
wechselnd gegenüber der Kontrolle signifikant erhöhten und geringeren Werte sowie der 
differierenden Resultate beider Versuche von zufälligen Resultaten ausgegangen werden. 
 
Der Ansatz, mit Ciliaten Effekte von Pharmaka in der Umwelt zu untersuchen, ist jedoch 
prinzipiell sinnvoll. So liegen Daten vor, die direkte Effekte von Serotonin in T. thermophila 
belegen und eine − nicht geklärte − Funktion dieses Hormons im Stoffwechsel dieser Einzel-
ler andeuten: RODRIGUEZ & RENAUD (1980) zeigen, dass Serotonin die Cilienregeneration bei 
T. thermophila beschleunigt, denen die Cilien vorher durch chemische Behandlung entfernt 
worden waren. Der genaue Wirkmechanismus ist nicht bekannt. Da Fluoxetin häufig Seroto-
nin-mimetisch wirkt, wären Effekte dieses Medikaments sehr wohl denkbar. In gleicher Wei-
se könnten auch Carbamazepin und Clofibrinsäure rezeptorvermittelte Effekte ausüben. 
Gerade Clofibrinsäure, die in Verdauungsprozesse eingreift (MUTSCHLER 1991), könnte sich 
auch in Protisten auf die Nährstoffaufnahme auswirken. Die vorliegenden Daten belegen 
solche Annahmen jedoch nicht. 
 
Für Einzeller könnten Effekte auf die Bakterienflora relevant sein: HARTMANN ET AL. (1999) 
berichten von DNA-Veränderungen in den in Krankenhausabwässern gefundenen Bakterien. 
Anders als die direkten Medikamentenrückstandskonzentrationen, die im weiteren Verlauf 
der Abwassersammlung zum Teil deutlich sinken, können die DNA-Veränderungen auch 
über weite Strecken konstant weitergegeben werden und so möglicherweise die Zusam-
mensetzung der Bakterienflora im Wasser beeinflussen. Auf diese Weise könnten nachteili-
ge Effekte für bakterivore Einzeller entstehen, da über die Einflüsse anthropogener Umwelt-
veränderungen auf die Bakterienflora von Gewässern nur wenige Informationen vorliegen 
(HIORNS ET AL. 1997). 
 
Eine direkte toxische Wirkung von Antibiotika auf Einzeller ist dagegen nicht notwendiger-
weise anzunehmen. Beispielsweise berichten MARTI ET AL. (1979) von der Beimischung von 
Penicillin in das Kulturmedium von Blepharisma, um dessen Qualität zu verbessern. Aus-
weislich mikroskopischer Überprüfung nahmen die Einzeller bei Penicilin-Konzentrationen 
bis zu 10 mg/ml noch keinen Schaden. Hier handelte es sich jedoch um den Versuch, eine 
reine Blepharisma-Kultur zu erhalten. Da das Antibiotikum gezielt zur Elimination von Kon-
taminanten in die Kultur gegeben wurde, bestätigt sich eben hierdurch, dass Antibiotika in 
der Umwelt in einem Nahrungsnetz zur Ausschaltung wichtiger Komponenten führen kön-
nen. So sind auch negative Folgen für die Protisten denkbar. Ein verändertes Zusammen-
spiel der Mikroflora könnte Effekte zeitigen, die sich dann im gesamten Nahrungsnetz be-
merkbar machen. Dies ist in den durchgeführten Versuchen zwar nicht nachweisbar, den-
noch bleibt die Frage nach möglichen Effekten von Pharmakarückständen auf Protisten und 
Bakterien aktuell. 
 
Wenn auch keine Effekte der untersuchten Pharmaka nachgewiesen werden können, so 
zeigen die Ergebnisse der Positivkontrolle, dass der Versuch prinzipiell geeignet ist, toxische 
Wirkungen auf Einzeller nachzuweisen. Es zeigte sich, dass B. japonicum fähig ist, sich an 
Schadstoffbelastungen anzupassen und, wenn auch mit deutlich verlangsamter Reprodukti-
onsrate, zu überleben. Ähnliches gilt für T. thermophila, auch hier überlebten einige Tiere, 
die sich dann langsam vermehrten. Der Versuch bildet somit die unmittelbaren Folgen des 
Eintrages toxischer Substanzen ab. Ebenso kann die Wiederbesiedelung des Systems ver-
folgt werden. Grundsätzlich ist das System also zur Beurteilung von möglichen Umwelt-
schadstoffen geeignet. 




Die Ergebnisse der Rückstandsanalytik erscheinen weitgehend plausibel. Mit Messwerten 
zwischen 38,8% und 57,5% der Nominalkonzentration bei Carbamazepin, 81,6% und 120% 
bei Clofibrinsäure und 66,0% und 86,3% bei Fluoxetin werden Werte erreicht, die sich mit 
der Literatur decken (MEISENHEIMER & TERNES 2000, LÖFFLER 2003, BROOKS ET AL. 2003B, 
LÖFFLER ET AL. 2005). Somit ist auch bei der Sedimentextraktion während der Analyse auf 
Carbamazepin korrekt gearbeitet worden. Die Daten zeigen, dass die aufgetretenen Effekte 
speziell bei Carbamazepin bei weitaus niedrigeren Werten auftreten, als nach der Nominal-
konzentration zu erwarten gewesen wäre. Bezogen auf die analytisch bestimmten Konzen-
trationen sind die Werte nach dem TGD (ECB, 2003)  als umweltrelevant einzustufen. Nicht 
mehr nachweisbares Carbamazepin könnte mit ausgefrorenem und beim Auftauen der Pro-
ben verworfenen Porenwasser verlorengegangen sein. Da die Analyse der an Tag 0 und 
Tag 28 in Serie I entnommenen Sedimentproben keinen Hinweis auf einen nennenswerten 
Abbau der Testsubstanz über den Versuchszeitraum zeigte (an Tag 28 waren immer noch 
zwischen 69% und 109% der gemessenen Startkonzentrationen im Sediment vorhanden), 
kann davon ausgegangen werden, dass C. riparius in dieser und den übrigen Testserien 
über den kompletten Versuchszeitraum einer weitgehend konstanten Menge Carbamazepin 
ausgesetzt waren. Im Überstandswasser ergab sich ebenfalls kein Hinweis auf eine Abnah-
me der Carbamazepinkonzentration während des Versuchs. 
 
Die Konzentrationen von Fluoxetin sind während 72 Stunden praktisch konstant, es findet 
kein merklicher Abbau statt. Ein kontinuierliches Absinken der Konzentration, wie es bei 
einer Akkumulation des Fluoxetins durch die Schnecken zu erwarten gewesen wäre, liegt 
nicht vor. Somit sind die Schnecken über die komplette Versuchsdauer konstanten Fluoxe-
tinkonzentrationen ausgesetzt.  
 
Einzig auffällig ist, dass Ciprofloxacin in keiner der untersuchten Proben nachweisbar war. 
Drei Gründe sind denkbar: Zum einen waren die eingesetzten Konzentrationen sehr niedrig, 
so dass trotz Festphasenanreicherung die Bestimmungsgrenzen von 100 ng/ml in wässriger 
Lösung nicht erreicht wurde. Hinzu kommt, dass Ciprofloxacin stark an Sedimenten und 
auch an Klärschlämmen adsorbiert (GOLET ET AL. 2003, KÜMMERER 2003). Bei starker Ad-
sorption ist möglicherweise nicht genug Ciprofloxacin verfügbar gewesen, um nachgewiesen 
werden zu können. Da keine Angaben über geeignete Methoden zur Sedimentextraktion 
verfügbar waren, wurde die Sedimentprobe im Verhältnis 1:1 mit 1-normaler Salzsäure ver-
mischt und 15 Minuten lang im Ultraschallbad behandelt. Diese Methode erschien nach Vor-
versuchen geeignet, offensichtlich wurden in diesen Vorversuchen jedoch irreführende Er-
gebnisse erzielt. Auch waren die eingesetzten Mengen sehr gering, auch mit einer geeigne-
teren Extraktionsmethode wäre möglicherweise nicht genug Analyt extrahiert worden, um 
eine sichere Analytik durchzuführen. Aufgrund der Photoinstabilität von Ciprofloxacin 
(PHILIPPS ET AL. 1990, TIEFENBACHER ET AL. 1994) erscheint auch ein weitgehender Abbau 
der Substanz binnen 28 Tagen denkbar. Da bereits in den Proben vom Versuchsbeginn kein 
Ciprofloxacin mehr nachweisbar war, erscheint jedoch eine zu feste Bindung an das Sedi-
ment oder schlicht eine zu geringe Aufkonzentrierung der an sich sehr niedrigen Ciprofloxa-
cinmengen wahrscheinlich.  
 
Die Analyse der Rückstände von Clofibrinsäure zeigte, dass praktisch alle ins Sediment 
eingebrachte Substanz in die Wasserphase überging. Die mit 188% extrem hohe Wiederfin-
dungsrate in der Behandlungsstufe 0,9 mg/kg TG, t30 dürfte auf einen Versuchsfehler zu-
rückzuführen sein. Ein nennenswerter Abbau findet nicht statt.  
  1354.8 Mögliche Umweltrisiken 
 
4.8 Mögliche  Umweltrisiken 
 
4.8.1  Risk Assessment und Relevanz für die Freilandsituation  
 
Zur Bestimmung des Umweltrisikos von Medikamenten sind die Vorgaben der EMEA-
Richtlinie (EMEA 2005) maßgeblich, die sich in der praktischen Durchführung an den Vorga-
ben des Technical Guidance Document [TGD] (ECB 2003) orientieren. Demnach ist zur Er-
mittlung des Umweltrisikos beziehungsweise der Umweltrelevanz eines Xenobiotikums der 
Quotient aus der Predicted Environmental Concentration (PEC, vorhergesagte Umweltkon-
zentration) und der  Predicted No-Effect-Concentration (PNEC, Konzentration, bei der kein 
Effekt angenommen wird) zu bilden. Ein PEC/PNEC-Verhältnis >1 bedeutet hiernach, dass 
die Testsubstanz umweltrelevant ist. Je größer dabei der Quotient, desto höher ist nach 
dieser Methode die Umweltrelevanz einzustufen. Quotienten von 1 zeigen weiteren Beob-
achtungsbedarf für die Testsubstanz, bei Ergebnissen <1  ist die Substanz als nicht umwelt-
relevant einzustufen. 
 
Es ist jeweils die PEC für das beobachtete Umweltkompartiment zu berücksichtigen. Für 
Carbamazepin ist dies das Sediment. Es wird die von FURLONG  (2006, PERSÖNLICHE 
MITTEILUNG)  ermittelte Sedimentkonzentration benutzt, die erst nach Abschluss der experi-
mentellen Arbeiten bekannt wurde. Im Falle von Fluoxetin erwies sich P. antipodarum als die 
sensibelste Testspezies. Da die Effekte bei Exposition über das Wasser auftraten, kann hier 
als PEC die von KOLPIN ET AL. (2002) gemessene aquatische Umweltkonzentration dienen. 
 
Zur Berechnung der PNEC ist laut TGD bei derartigen Tests die NOEC oder, soweit vorhan-
den, die EC10 zu benutzen. Um zu gewährleisen, dass bei der Übertragung von Laborergeb-
nissen auf die komplexere Freilandsituation keine Unterschätzung des Risikos erfolgt, ist 
dieser Wert durch einen Assessment Factor (Sicherheitsfaktor) zu dividieren. Für Fluoxetin 
ist ein Assessment Factor von 100 zu benutzen. Dieser Wert gilt, wenn Wirkdaten aus chro-
nischen Tests mit einer Trophiestufe und mit Exposition über Wasserphase vorliegen. Für 
Carbamazepin liegen Wirkdaten aus zwei chronischen Tests mit Sedimentexposition vor. 
Laut TGD ist hier ein Assessment Factor von 50 zu berücksichtigen.  
 
Für Clofibrinsäure und Ciprofloxacin wird kein Risk Assessment durchgeführt, da keine Ef-
fekte im bei den hier durchgeführten Untersuchungen geprüften Konzentrationsbereich auf-
traten. 
 
Es ergeben sich die in Tabelle 4.1 aufgezeigten PEC/PNEC-Quotienten: 
 
Tabelle 4.1. PEC/PNEC-Quotienten der Testsubstanzen 
Testsubstanz PEC  
CBZ: [µg/kg] 
FLX: [µg/l] 










4,16 (FURLONG 2006, PERS. MITT.) 








Für Carbamazepin berechnet sich aus den drei bei 20°C durchgeführten Versuchsreihen 
eine mittlere EC10 von 113 µg/kg Sediment. Gemäß TGD (ECB, 2003) ist bei Beaufschlagung 
eines Assessment Factors von 50 hieraus eine PNEC von 2,26 µg/kg abzuleiten. Dieser 
Wert ist angesichts der von FURLONG (2006, PERSÖNLICHE MITTEILUNG) vorgestellten Daten 
zum Carbamazepingehalt von Sediment  als realistisch anzusehen. Bei Nutzung dieser Kon-
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zentration als PEC ergibt sich ein PEC/PNEC-Verhältnis von 1,84. Somit ist Carbamazepin 
nach EMEA (2005) als potentielles Umweltrisiko zu betrachten. 
 
Die im Versuch mit Potamopyrgus antipodarum eingetretenen Effekte erfolgten bei einer 
analytisch bestimmten Fluoxetinkonzentration von 11 µg/l mit einer EC10 von 0,81 µg/l.  Die-
se Konzentration ist nach der Auswertungsweise des TGD (ECB 2003) umweltrelevant. Bei 
Beaufschlagung des Sicherheitsfaktors von 100 ergibt sich eine PNEC 0,0081 µg/l, die damit 
unterhalb der von KOLPIN ET AL. (2002) gemessenen Umweltkonzentration von 0,012 µg/l 
liegt. Dies führt zu einem PEC/PNEC-Verhältnis von 1,48, so dass Handlungsbedarf gege-
ben ist. Die von WESTON ET AL. (2001, zitiert nach BROOKS ET AL 2003B) berechneten Konzen-
trationen von 0,54 µg/l in Kläranlagenabläufen lassen dort zudem direkte Effekte auf Pota-
mopyrgus denkbar erscheinen. 
 
4.8.2  Exposition und Effekte 
 
Die nachstehenden Daten wurden für Carbamazepin, Ciprofloxacin und Clofibrinsäure aus 




- Algentest:  EC50 Wachstumshemmung: 85 mg/l 
- Daphnientoxizität:  EC50 Akuttest: 157 mg/l 
- Fischtoxizität:  LC50: 251,9 mg/l 
 
HANISCH ET AL. (2002) stufen Carbamazepin anhand der ihnen vorliegenden Wirkdaten als 
nicht umweltrelevante Substanz ein. Als niedrigster Wirkwert wird dort die EC50 für Algento-
xizität genannt. Dieser Wert muss anhand der hier ermittelten Ergebnisse stark nach unten 
korrigiert werden. Wie in Kapitel 4.8.1 ausgeführt, errechnet sich aufgrund der Effektdaten 
für C. riparius eine PNEC von 2,26 µg/kg. FURLONG (2006, PERSÖNLICHE MITTEILUNG) fand 
Carbamazepin in Flusssedimenten in einer mittleren Konzentration von 4,16 µg/kg, dies 
ergibt ein PEC/PNEC-Verhältnis von 1,84. Diesen Daten zufolge ist Carbamazepin als um-
weltrelevante Substanz einzustufen.  
 
Da außer der genannten Studie bislang keine weiteren Sedimentkonzentrationen von Car-
bamazepin gemessen und publiziert wurden, bedarf diese Einschätzung zunächst weiterer 
Erhärtung. Notwendig sind weitere Studien über die chronische Toxizität von Carbamazepin. 
Da sich das Sediment als der wesentliche Expositionsweg erwiesen hat, müssen auch wei-
tere Sedimentkonzentrationen bestimmt werden. Wünschenswert wäre etwa eine Untersu-
chung der Rheinabschnitte, in denen SACHER ET AL. (1998) mit 2,1 µg/l die bislang höchsten 
Konzentrationen in Fließgewässern fanden. Gerade solche Sedimente sollten Aufschluss 
über Bindungsvermögen und Persistenz von Carbamazepin in Flusssystemen geben und 





 niedrigste Effektdaten, ermittelt für Clofibrat: 
-  Daphnientest: NOEC Reproduktion: 0,01 mg/l 
- Daphnientest:  EC10 Reproduktion: 0,0084 mg/l 
- Daphnientest:  EC50 Reproduktion: 0,106 mg/l 
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weitere Effektdaten: 
-  Ciliatentest nach PAULI (1996): EC50 : 175 mg/l 
- Fischtoxizität:  EC50 Sterblichkeit Fischembryonen: 86 mg/l 
- Algentoxizität:  EC10 Algenwachstum:5,4 mg/l 
- Algentoxizität:  EC50 Algenwachstum: 12 mg/l 
- Bakterientoxizität:  EC50 Lumineszenzhemmung: 100 mg/l 
 
Anhand der als niedrigstem Wirkwert eingesetzten NOEC im Daphnientest gelangen 
HANISCH ET AL. (2002) zu der Einschätzung, Clofibrinsäure als umweltrelevant einzustufen. 
Aus dieser NOEC ergibt sich bei Berücksichtigung eines Sicherheitsfaktors von 100 eine 
PNEC von 0,1 µg/l. TERNES (1998) ermittelte Umweltkonzentrationen zwischen 0,21 µg/l und 
0,55 µg/l, FUHRMANN (1999, zitiert nach HANISCH ET AL. 2002) wies in Brandenburger Oberflä-
chengewässern 0,18 µg/l nach. Anhand dieser Daten ergeben sich PEC/PNEC-Quotienten > 
1. Anhand der Daten von TIXIER ET AL. (2003), die maximal 0,06 µg/l in Kläranlagenabläufen 
und 0,03 µg/l im Freiwasser ermittelten, ergeben sich jedoch PEC/PNEC-Quotienten < 1. 
Chronische Wirkdaten konnten in den hier durchgeführten Experimenten für den berücksich-
tigten Konzentrationsbereich nicht ermittelt werden. Aufgrund des weitgehenden Verschwin-
dens der Fibrate aus dem Markt ist von sinkenden Umweltkonzentrationen auszugehen. Zu 
untersuchen wäre jedoch die angesprochene mögliche Wirkung von Clofibrinsäure auf das 
Schilddrüsenhormonsystem. In diesem Zusammenhang wären auch Bioakkumulationsstudi-
en beispielsweise in Chironomidenlarven oder Lumbriculiden wünschenswert, da  eine mög-
liche Wirkung auf die Schilddrüse bei Vertebraten über die Nahrungskette erfolgen könnte. 
 
Durch die hier ermittelten Daten wird die Beurteilung von Clofibrinsäure als umweltrelevante 





-  Algentoxizität, Zellvermehrungs-Hemmtest: EC10: 19,5 mg/l 
-  Algentoxizität, Zellvermehrungs-Hemmtest: EC50: 33 mg/l 
- Daphnientoxizität:  EC50: 176 mg/l 
- Fischtoxizität:  LC50 für Danio rerio: 1000 mg/l (96 h) 
- Bakterientoxizität:  EC10: 0,0018 mg/l 
- Bakterientoxizität:  EC50: 0,0093 mg/l 
 
HANISCH ET AL. (2002) geben für Ciprofloxacin eine Umweltkonzentration von 0,22 µg/l an. 
Aufgrund dieser Konzentration stufen HANISCH ET AL. (2002) Ciprofloxacin als hoch umweltre-
levant ein. Maßgebend ist die Bakterientoxizität von 9,3 µg/l, die bei Berücksichtigung eines 
Sicherheitsfaktors von 100 eine PNEC deutlich unter der PEC ergibt. Dies gilt aufgrund der 
speziell antibakteriellen Wirkung der Substanz jedoch nur für Bakterien, eine generelle Um-
weltrelevanz ist hieraus nicht abzuleiten. 
 
Die hier vorliegenden Daten lassen keinen Schluss über die chronische Toxizität zu. Signifi-
kante Effekte konnten für keine der getesteten Arten gefunden werden, der Rückgang der 
Lumbriculidenzahlen bei einer Nominalkonzentration von 4 µg Ciprofloxacin/kg Sediment 
kann nach gegenwärtiger Datenlage nicht mit der nötigen Sicherheit als Substanzeffekt er-
kannt werden. Es ist zwar denkbar, dass der Rückgang der Wurmzahlen in den Behand-
lungsstufen 2 und 4 µg/kg eine einsetzende negative Fluoxetinwirkung anzeigt.  Wäre mit 4 
µg/kg bereits die NOEC gegeben, könnte mit einer PNEC von 0,08 (Assessment Factor von 
50 nach TGD (ECB 2003)) eine Umweltrelevanz gegeben sein. Solange jedoch keine Sedi-
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mentmesswerte für Ciprofloxacin vorliegen, kann eine Beurteilung nicht vorgenommen wer-
den, da Sedimentwirkdaten nicht mit Wasserkonzentrationen verrechnet werden können. 
Laut KÜMMERER (2003) ist davon auszugehen, dass sich Fluorochinolone in hohem Maß an 
das Sediment anlagern. Da umweltrelevante Sedimentkonzentrationen von Ciprofloxacin im 
Rahmen des Möglichen liegen, sind entsprechende Untersuchungen erforderlich, um zu 
einer weitergehenden Beurteilung zu kommen. Dasselbe gilt für ebenso wie weitere chroni-




- Algentoxizität:  EC50 Zelldichte: 0,039 mg/l 
- Algentoxizität:  EC50 Trübung: 0,024 mg/l 
- Daphnientoxizität:  LC50 Ceratodaphnia dubia: 0,234 mg/l 
- Daphnientoxizität:  LC50 Daphnia magna 0,82 mg/l 
- Fischtoxizität:  LC50 Pimephales promelas: 0,7 mg/l 
- LC50 Chironomus tentans: 15,2 mg/kg Sediment 
 
Vor allem nach den im Reproduktionstest mit P. antipodarum ermittelten chronischen Wirk-
daten ist Fluoxetin als umweltrelevant einzustufen. In dem Versuch wurde eine NOEC von 
nominal 0,64 µg/l ermittelt. Wie unter 4.8.1 dargelegt, kann von einem PEC/PNEC-
Quotienten von 1,48 ausgegangen werden, womit Fluoxetin als umweltrelevant einzustufen 
ist. Die Daten aus akuten Tests lassen eine solche Beurteilung bemerkenswerterweise nicht 
zu. Beaufschlagt man einen Sicherheitsfaktor von 1000, wie er nach TGD (ECB 2003) beim 
Vorliegen von Akutdaten für ein bis drei trophische Ebenen vorgesehen ist, so ist allenfalls 
für die Algentoxizität mit einer aus der EC50 ableitbaren PNEC von 0,024 µg/l eine Umweltre-
levanz denkbar, allerdings auch nur für unmittelbar in der Umgebung von Kläranlagenabläu-
fen zu erwartende Fluoxetinkonzentrationen (0,54 µg/l, WESTON ET AL. 2001). Für die im Frei-
wasser vorkommenden Konzentrationen würde nur ein PEC/PNEC-Quotient von 0,5 errech-
net. 
 
Aufgrund der hier ermittelten Daten ist jedoch eine verstärkte Überwachung von Fluoxetin 
geboten. Außerdem zeigen die zahlreichen, von FONG (2001) dargelegten Effekte auf ein 
breites Spektrum von Taxa ein sehr großes Toxizitätspotenzial an. Auch die Effekte auf 
Lumbriculiden im hier durchgeführten Reproduktionstest erscheinen vor diesem Hintergrund, 
obwohl statistisch nicht signifikant, als Indiz für eine mögliche Wirkung von Fluoxetin. Fest-
zuhalten bleibt, dass Fluoxetin ein erhebliches ökotoxikologisches Potential birgt, das durch 
zahlreiche Studien untermauert wird. Allein aufgrund der hier ermittelten Daten ist von einer 
Umweltrelevanz auszugehen. Wie unter 4.5.4 bis 4.6 beschrieben, liegen zahlreiche Berich-
te über Effekte in weiteren Taxa und auf mehrere verschiedene Organe und physiologische 
Prozesse vor. Es ist anzunehmen, dass Untersuchungen an weiteren Taxa weitere ökotoxi-
kologisch relevante Effekte aufzeigen. Vor diesem Hintergrund ist es dringend erforderlich, 
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SCHARF ET AL. (2004) fanden bei Untersuchungen an der Donau weder in den Schwebstoffen 
des Wassers noch im Sediment Carbamazepin. Die einzige bisherige Bestimmung im Sedi-
ment erfolgte durch FURLONG (2006, PERSÖNLICHE MITTEILUNG). Da in großen Flüssen wie 
der Donau erhebliche Carbamazepinfrachten vorkommen, wäre gerade hier eine Sediment-
bindung zu erwarten. Angesichts dieser Befunde und der Tatsache, dass Carbamazepin 
mittlerweile auch im Trinkwasser nachgewiesen wurde, erfolgt eine solche Bindung offen-
sichtlich nicht. Laut LÖFFLER ET AL. (2005) ist sie nicht anzunehmen. Gleichwohl bestätigt die 
in seinen Arbeiten ermittelte Halbwertszeit von >365 Tagen die Persistenz von Carbamaze-
pin. Angesichts der Nachweise in Trinkwasser (TERNES 2001) und sogar in marinen Syste-
men (WEIGEL ET AL. 2001) ist Carbamazepin augenfällig stark persistent. Laut LÖFFLER ET AL. 
(2005) verteilt sich das in einem Ökosystem vorhandene Carbamazepin zu etwa gleichen 
Teilen in Sediment und Wasser.  Der im Wasser verbleibende Anteil wird so offensichtlich in 
die Meere eingetragen, während der im Sediment befindliche Anteil weiter in das Grundwas-
ser wandern und so ins Trinkwasser gelangen könnte. Bisher unerforscht ist die Bioakkumu-
lation in aquatischen Organismen. Entsprechende Untersuchungen in belasteten Flüssen 
wären somit erforderlich. 
 
Nach den vorliegenden Daten ist nicht von einer Anreicherung von Carbamazepin im Sedi-
ment auszugehen. Gleichwohl erscheint die Substanz jedoch stark persistent, so dass ihr 




Genau wie Carbamazepin wurde auch Clofibrinsäure im Trinkwasser nachgewiesen. 
LÖFFLER ET AL. (2005) fanden in einem Sediment/Wasser-Testsystem bei einer Versuchs-
dauer von 100 Tagen noch 55% der eingesetzten Clofibrinsäure. Die Halbwertszeit wird dort 
mit 119 Tagen angegeben. Eine Sorption an das Sediment fand nur zu maximal 12% statt. 
Auch in den hier durchgeführten Versuchen konnte fast die gesamte eingesetzte Clofibrin-
säure-Masse in der Wasserphase nachgewiesen werden. 
 
Die fortbestehende Präsenz von Clofibrinsäure im aquatischen System trotz des rückläufi-
gen Fibrateinsatzes, ihre Persistenz und die weite Verbreitung in Oberflächen-, Grund-, 
Trink- und Meerwasser (TIXIER ET AL. 2003, BUSER & MÜLLER 1998, STAN ET AL. 1994) lässt 
eine weitere Überwachung der Substanz geboten erscheinen. Da kaum Adsorption an das 
Sediment oder an weitere Erdpartikel erfolgt, bleibt gelöste Clofibrinsäure auf lange Zeit in 
der Umwelt erhalten. Bei Kontakt grundwasserführender Bereiche mit Oberflächenwasser ist 
eine Migration des Pharmakons von einem Kompartiment in das andere möglich. Durch 
Uferfiltration im Zuge der Abwasseraufbereitung und Trinkwassergewinnung werden auch 
tiefere Grundwasserschichten und, wie von STAN ET AL. (1994) beschrieben, auch das Trink-
wasser erreicht. 
 
Angesichts der Tatsache, dass sich Clofibrinsäure und das wesentlich persistentere Carba-
mazepin in ihrer Wirkung verstärken (CLEUVERS 2003), ist eine Beobachtung von Clofibrin-
säure weiterhin geboten. Gerade die letztgenannte Arbeit zeigt, dass die Mischtoxizität meh-
rerer Substanzen größere Probleme als einzelne Toxizitäten darstellen kann. Weitere Beob-
achtung, auch Bioakkumulationsstudien zu diesem Pharmakon, erscheinen erforderlich. 
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Hartsubstratbewohner wie P. antipodarum können bei Exposition über die Wasserphase 
Clofibrinsäure akkumulieren, auch filtrierende Mollusken oder Daphnien könnten betroffen 
sein. Aufmerksamkeit gebieten auch die Nachweise im Trinkwasser. STAN ET AL. (1994) wie-
sen in Berliner Trinkwasserproben zwischen 7 und 165 ng/l nach. Solange Clofibrinsäure 
Bestandteil der allgemeinen Medikamentenfracht in Oberflächengewässern und Trinkwasser 




Laut KÜMMERER (2003) binden Chinolone stark an das Sediment und an Klärschlamm und 
werden dort auch nicht abgebaut. Zwar ist Ciprofloxacin in hohem Maße lichtempfindlich 
(PHILIPPS ET AL. 1990, TIEFENBACHER ET AL. 1994), doch findet im Sediment nur ein geringer 
Abbau statt (KÜMMERER 2003); offensichtlich wirkt die Bindung an das Sediment photostabili-
sierend. Obwohl die gemessenen Umweltkonzentrationen relativ gering sind (CALAMARI ET 
AL. 2003), ist doch von einem hohen Persistenzpotenzial auszugehen, zumal stellenweise 
auch höhere Konzentrationen gemessen werden (HANISCH ET AL. 2002). 
 
Vor allem für sedimentbewohnende Organismen kann Ciprofloxacin also Risiken bedeuten.  
Wenn auch für L. variegatus keine signifikanten Effekte nachgewiesen werden konnten, so 
ist zumindestens eine regelmäßige Beprobung der Sedimente von ciprofloxacinbelasteten 
Flüssen geboten, um tatsächliche Informationen über die Persistenz von Ciprofloxacin zu 
gewinnen, die nach aktueller Datenlage groß zu sein scheint. In Verbindung mit der Bakteri-
entoxizität von Ciprofloxacin (HANISCH ET AL. 2002, HARTMANN ET AL. 1999) gibt eine Sedi-
mentbelastung Anlass zu Bedenken, zumindest in Bereichen von Kläranlagenabläufen. Bei 
einer Anreicherung von Ciprofloxacin im Sediment sind ab einer gewissen Konzentration 
dann auch Effekte auf dort vorkommenden Bakterien denkbar. LIMA ET AL. (1995) zeigen am 
Beispiel von Shigella die Verbreitung von Antibiotikaresistenzen weit über Krankenhäuser 
hinaus. Da hierbei auch Artgrenzen keine Rolle spielen (WITTE 2000), ist eine weitere Beob-





Über die Persistenz von Fluoxetin liegen bislang keine Daten vor. BROOKS ET AL. (2003B) 
nennen jedoch einen BCF von 2,0 bei neutralem pH, so dass von einer Anreiche-
rung in aquatischen Organismen auszugehen ist. Die im Rahmen dieser Arbeit durchgeführ-
ten Sediment- und Wasseranalysen zeigen außerdem, dass sich der größte Teil des einge-
setzten Fluoxetins nach 30 Tagen im Sediment wiederfindet. Zwar wurde hier das Sediment 
belastet, doch zeigt das Beispiel der ebenfalls untersuchten Clofibrinsäure, dass nach der 
gleichen Versuchszeit die Substanz zu 81,6% bis 120% im Wasser nachweisbar war. Die 
Zeit würde also ausreichen, um die Umverteilung der Testsubstanz zu ermöglichen. Ange-
sichts dieser Daten ist von einer Anreicherung von Fluoxetin im Sediment und aquatischen 




4.8.4  Ökologische Relevanz, mögliche Konsequenzen, Möglich-
keiten zur Vermeidung von Medikamentenemissionen 
 
Grundsätzlich ist die Frage zu stellen, inwieweit sich die Ergebnisse aus Laborversuchen in 
das Freiland übertragen lassen. Die Berechnung anhand der Vorgaben des TGD (ECB 2003) 
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basieren nicht auf direkten Messungen, sondern stellen Empfehlungen dar, um die Unter-
schätzung von möglichen Risiken zu vermeiden. Direkte Vergleiche zwischen Modellsyste-
men und der Freilandsituation gestalten sich aufgrund der Komplexität letzterer grundsätz-
lich schwierig. FÖRSTER ET AL. (2004) zeigten in einer vergleichenden Streuabbaustudie zwi-
schen terrestrischen Modellökosystemen und dem Freiland, dass die Laborsysteme tenden-
ziell unempfindlicher reagierten. Grund hierfür war, dass die Modellökosysteme unter kon-
stanten Klimabedingungen gehalten wurden, während im Freiland eine wechselhafte Tem-
peratur- und Feuchtigkeitssituation gegeben war. Ein Zusammenwirken von Schadstoff-
stress und ungünstigen Umweltbedingungen könnte also die Schadstoffwirkung potenzieren. 
Zu ähnlichen Resultaten gelangen BRAKEFIELD & MAZZOTTA (1995) in ihrer Studie über die 
Entwicklung von Bicyclus anynana im Labor und im Freiland. Die Carbamazepin-
Versuchsserie IV, die unter erhöhten Temperaturen durchgeführt wurde, zeigte eine geringe-
re Fruchtbarkeit der Mücken, zusätzlich zur ohnehin reduzierten Emergenz. Konkret zeigt 
dies, dass sich in heißen Sommern der durch Carbamazepin ausgelöste Stress noch ver-
stärken kann. Die hier vorliegenden Daten bestätigen also die Herangehensweise des TGD, 
durch die Implikation von Assessment Factors die PNEC herabzusetzen. Zudem zeigt sich 
im Potamopyrgus-Versuch mit Fluoxetin, dass bei örtlich erhöhten Konzentrationen bereits 
ohne diese Implikation ein Schadstoffniveau gegeben sein kann, das eine beginnende Ge-
fährdung anzeigt. 
 
Bei geeigneter Wahl der Laborbedingungen kann davon ausgegangen werden, dass Labor-
ergebnisse die Freilandsituation − unter Berücksichtigung von Sicherheitsschwellen − wie-
dergeben können. Dies ergibt sich etwa aus den Arbeiten von BAT & RAFFAELI (1998) und 
LENIHAN ET AL. (1995) sowie CULP ET AL. (2000). 
 
Vor diesem Hintergrund ist eine konservative Bewertung von Pharmaka in der Umwelt 
grundsätzlich zu befürworten. 
 
Hinzu kommen starke Schwankungen der Einträge von Medikamenten in Kläranlagen 
(TERNES 1998). Gerade bei so hochaktiven Wirkstoffen wie Fluoxetin stellt sich die Frage, ob 
eine in regelmäßigen Abständen auftretende erhöhte Belastung nicht genauso verhängnis-
voll sein kann wie eine permanente, niedrige. Auch dies indiziert eine konservative Bewer-
tung. Wie das Beispiel Fluoxetin zeigt, sind Pharmaka auch in geringen Konzentrationen 
hochaktiv, außerdem können sie in Nicht-Zielorganismen, wie der aquatischen Fauna, ver-
schiedene, unspezifische Effekte auslösen (FONG 2001). Ein weiteres Beispiel hierfür ist der 
Verzehr von Diclofenac-belasteten Rinderkadavern durch Geier, die daraufhin an Eingewei-
degicht erkrankten (OAKS ET AL. 2004). 
 
Vor diesem Hintergrund sind Beurteilungen von Pharmaka als umweltrelevant nach TGD 
zum gegenwärtigen Zeitpunkt nicht als Überschätzung zu sehen. Die spärliche Datenlage 
lässt eine endgültige Beurteilung nicht zu, allein deshalb sind Hinweise auf Schadeffekte 
ernstzunehmen. Die entsprechenden Richtlinien der EU (EMEA 2005) sehen außer-
dem Überprüfungen von Medikamenten in der Umwelt generell vor, sobald eine PEC >0,1 
µg/l gemessen oder zu erwarten ist. Für Carbamazepin und Clofibrinsäure werden kontinu-
ierlich höhere Werte gemessen (TERNES 1998, BUSER & MÜLLER 1998, AHRER ET AL. 2001, 
TIXIER ET AL. 2003, BOYD ET AL. 2003). Für Fluoxetin liegen in Europa bislang keine Messda-
ten vor. Nach folgender Formel (EMEA 2005) kann für die Bundesrepublik Deutschland eine  
PEC berechnet werden: 
 
()
100 D V P 365
R 100 A
PEC
⋅ ⋅ ⋅ ⋅
− ⋅
=  
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A =   Fluoxetinverbrauch (kg/Jahr) 
R =   Metabolisierung der Testsubstanz 
P =   Einwohnerzahl in Deutschland 
V =   Abwasservolumen/Tag und Einwohner 
D =   Verdünnungsfaktor: 1 ohne Verdünnung, 10 mit Verdünnung 
  bei Einleitung des Abwassers in Oberflächengewässer 
100 =  Umrechnungsfaktor 
 
Für 2002 wurde eine Bevölkerungszahl von 82,5 Mio. in Deutschland ermittelt, außerdem 
eine Abwassermenge von 127 l täglich pro Einwohner (für 2001, Angaben nach 
STATISTISCHES BUNDESAMT 2005) Fluoxetin wurde in einer Menge von 18,2 Mio. Tagesdosen 
(20 mg Fluoxetin) im Jahr 2002 verschrieben (SCHWABE & PAFFRATH 2004), was einer Ge-
samtmasse von 364 kg Fluoxetin entspricht. Folgender PEC-Wert ergibt sich, wenn ange-
nommen wird, dass keine Metabolisierung der Substanz erfolgt (Wert von 0 für R) und bei 
einer Einleitung fluoxetinhaltiger Abwässer keine Verdünnung stattfindet (Wert von 1 für D): 
 
()
μg/l 0952 , 0
100 1 l   127 Mio.    82,5 Tage   365
0 100 kg   364
PEC =











= =  
 
Bei Annahme einer zehnfachen Verdünnung der Fluoxetinkonzentration  im Oberflächen-
wasser liegt der Quotient noch bei 1,18, auch hier ist die Substanz noch als umweltrelevant 
zu beurteilen. 
 
Für Großbritannien zeigen SEBASTINE & WAKEMAN (2003), dass auch hier eine Fluoxetin-PEC 
>0,01 µg/l und somit gemäß der EMEA-Richtlinie (EMEA 2005) Untersuchungsbedarf gege-
ben ist. Die Messungen von KOLPIN ET AL. (2002) wiesen in den USA, wo Fluoxetin in sehr 
hohem Maße verschrieben wird (1,2 Billionen Tabletten in 2003, FDA 2003), eine zwar gerin-
gere Konzentration aus, doch auch bei dieser Konzentration zeigte sich ein Wert, der Um-
weltrelevanz belegte. Sowohl nach theoretischer Berechnung als auch nach gemessenen 
Konzentrationen ist Fluoxetin somit als umweltrelevant zu beurteilen. 
 
Für Ciprofloxacin kann kein PEC/PNEC-Verhältnis aus chronischen Daten berechnet wer-
den. Bei Berechnung desselben anhand akuter Toxizitätsdaten ergibt sich auch hier Umwelt-
relevanz. Vor dem Hintergrund wachsender Besorgnis über Antibiotikaresistenzen (LIMA ET 
AL. 1995, HOUSE OF LORDS 1998) ist diese Einstufung sinnvoll. 
 
Zur Berechnung von PEC/PNEC-Quotienten können für die vier Testsubstanzen nach fol-
gender Formel (ECB 2003) die in Tabelle 4.2 genannten PEC-Werte für das Sediment be-
rechnet werden: 
 














PECwater: in Wasser gemessene Umweltkonzentrationen für die jeweilige Substanz 
PECsed: berechnete Sedimentkonzentration 
RHOsusp: Dichte der Schwebstoffe 
Ksusp-water: Verteilungskoeffizient Schwebstoff/Wasser 
 
RHOsusp wird nach folgender Formel berechnet:  
 





Es sind hier:  
 
Fxsusp: Anteil der Phase x im Kompartiment Schwebstoff 
RHOx: Dichte der Phase x 
RHOsusp: Dichte des Gesamtkompartiments Schwebstoff 
 
Die entsprechenden Werte für Fx und RHOx wurden aus dem TGD (ECB 2003) entnommen. 
 




susp solid susp water water air susp air water susp RHO
Kp





Fair: Anteil Luft im Kompartiment Schwebstoffe 
Fwater: Anteil Wasser im Kompartiment Schwebstoffe 
Fsolid: Anteil Feststoff im Kompartiment Schwebstoffe 
RHOsolid: Dichte der Feststoffphase 
Kpsusp: Verteilungskoeffizient Feststoff/Wasser im Kompartiment Schwebstoff 
Kair-water’: Verteilungskoeffizient Luft/Wasser 
 
RHOsolid  ist per definitionem = 2500, Fair, Fwater und Fsolid werden aus ECB (2003) entnom-
men.  
 




K water air ∗
= −  mit  
 
HENRY: Henry-Konstante der jeweiligen Substanz 
R: ideale Gaskonstante 
Temp: Temperatur im Grenzbereich Luft/Wasser 
 
Kpsusp errechnet sich folgender Gleichung: 
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oc susp oc susp K F Kp ∗ =  
 
Es sind hier: 
 
susp OC F : Anteil des organischen Kohlenstoffs im Kompartiment Schwebstoff 
KOC: Verteilungskoeffizient Organischer Kohlenstoff/Wasser. 
 
susp OC F  wird aus ECB (2003) entnommen, Koc für die jeweilige Substanz aus der Literatur. 
 




Tabelle 4.2.   Wahrscheinliche Sedimentkonzentrationen (PECsed) der untersuchten Phar- 
 maka 
Substanz PECWasser (µg/l)  Koc (l/kg) (PECsed)  (µg/kg) 
Carbamazepin 2,10  83  LÖFFLER ET AL. (2005) 5,43 
Clofibrinsäure 0,55  26  LÖFFLER ET AL. (2005) 0,74 
Ciprofloxacin 0,026  13900  CARDOZA ET AL. (2004) 7,88 
Fluoxetin 0,012  9,33  BROOKS ET AL. (2003B) 0,012 
 
 
Die für Carbamazepin berechnete PECsed unterscheidet sich nur wenig von der von 
FURLONG (2006, PERSÖNLICHE MITTEILUNG) gemessenen Sedimentkonzentration, dieser ge-
messene Wert stützt die Ergebnisse der Berechnung. Die in dieser Arbeit erhobenen chroni-
schen Effektdaten deuten daher auf generelle Umweltrelevanz von Carbamazepin hin, da 
bei Carbamazepinbelastung von Oberflächengewässern überall vergleichbare Sedimentkon-
zentrationen zu erwarten sind. Für Clofibrinsäure wurden keine substanzbezogenen Effekte 
ermittelt. Auch aus der hier berechneten PECsed ergibt sich somit keine Umweltrelevanz.  
 
Fluoxetin würde sich in einer der PECWasser entsprechenden Konzentration ans Sediment 
anlagern. Diese PEC liegt jedoch weit unterhalb der von BROOKS ET AL (2003A) genennten 
LC50 von 15,2 mg/kg. Umweltrelevanz ist somit nur anhand der im Wasser gemessenen 
Werte abzuleiten, da die in dieser Arbeit festgestellten Effekte ausschließlich an der wasser-
exponierten P. antipodarum   festgestellt wurden. Die hier getroffene Einstufung ist dabei 
noch das Ergebnis einer eher konservativen Berechnung, da mit den von METCALFE ET AL. 
(2003) im Little River (Ontario, Canada) 0.099 µg/l auch höhere Fluoxetinkonzentrationen 
bekannt sind als die, mit der hier das PEC/PNEC-Verhältnis ermittelt wurde.  
 
Für Ciprofloxacin ergibt sich eine PECsed, die höher als die hier verwendete Maximalkonzen-
tration ist. Angesichts der Berichte zum Sorptionsverhalten von Ciprofloxacin (GOLET ET AL. 
2003) erscheint sie realistisch. Erneute Versuche mit höheren Konzentrationen sind daher 
nötig, auch, um festzustellen, ob es bei höheren Konzentrationen um 7 µg/kg zu gegenüber 
der Kontrolle signifikanten Reduzierungen der Wurmzahlen kommt.  
 
Angesichts der hohen Persistenz und des teilweise hohen Anlagerungspotentials von Medi-
kamenten in die Sedimente (LÖFFLER ET AL. 2005, GOLET ET AL. 2003) ist zu überlegen, wie 
der weitere Eintrag von Medikamenten in die Umwelt unterbunden werden kann. Ein Ver-
schwinden aus dem Markt ist lediglich bei Fibraten zu erwarten, da deren therapeutischer 
Nutzen zunehmend als ungenügend beurteilt wird (INSTITUT FÜR DIE 
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ARZNEIMITTELVERORDNUNG IN DER GESETZLICHEN KRANKENVERSICHERUNG 2002). Selbst dann 
ist allerdings noch über lange Zeit mit einer Clofibrinsäurebelastung der Gewässer zu rech-
nen, da die Persistenzzeit der Substanz auf 21 Jahre geschätzt wird (ZUCCATO ET AL. 2000). 
Sie erwies sich in Abbauversuchen als weitgehend resistent gegen Biodegradation (ZWIENER 
& FRIMMEL 2000). 
 
Die übrigen Wirkstoffe sind, wenn auch mit teilweisen Einschränkungen, in Gebrauch und 
werden auf absehbare Zeit weiter verschrieben und in die Umwelt eingetragen. Angesichts 
des unverändert bestehenden therapeutischen Nutzens kann ein Verbot dieser Mittel aus 
Umweltschutzgründen nicht in Betracht kommen. Konsequenzen können daher realisti-
scherweise nur in einer Eintragsminderung durch veränderte Abwasserbehandlung bzw. 
getrennte Entsorgung von Haushalts- und Klinikfäkalien bestehen. Einzig für Fluoxetin wären 
auch striktere Kontrollen der Verordnungspraxis denkbar, da die Substanz oft unsachgemäß 
verordnet wird (OLFSON 1998), doch dürfte dies schwierig praktisch umzusetzen sein. 
 
Ebenso denkbar wäre ein Einsatz von auf die Biodegradation pharmazeutischer Wirkstoffe 
optimierter Bakterienstämme. Fraglich bliebe, inwieweit hierdurch eine Gefahr von Resistenz 
gegen diese Wirkstoffe in der klinischen Anwendung erwüchse. 
 
Zur Verminderung des Eintrages erscheint außerdem eine weitestmögliche Separierung des 
Urins von den sonstigen Haushaltsabwässern geboten. Laut SIEGERIST (2003) stellen Sepa-
rationstoiletten eine Möglichkeit hierzu dar. Bei Trocknung des Urins mit geeigneten, ökolo-
gisch unbedenklichen Bindemitteln und Verbrennung bei hohen Temperaturen wäre eine 
Spaltung von Pharmakarückständen gesichert. Angesichts des großen Aufwandes, solche 
Verfahren flächendeckend einzuführen, liegt eine Alternative in dem von WENNMALM (2003) 
vorgestellten Programm einer ökologischen Zertifizierung von Medikamenten und einer wei-
testmöglich an den Umwelteigenschaften der Wirkstoffe orientierte Verschreibungspraxis. 
 
Kurz- und mittelfristig ist über Verschreibungspraxis und verbesserte Abwasserreinigung 
eine Minderung der Gewässerbelastung mit Pharmaka möglich, langfristig sollte dies durch 
verbesserte Fäkalienentsorgung unterstützt werden. 
 
 
4.8.5  Arzneimittelrückstände als Umweltrisiko unter Berücksichti-
gung der ermittelten Daten 
 
Bislang liegen nur wenige Daten über die Umwelteffekte von Pharmakarückständen vor. 
Bisherige Untersuchungen ergeben für die Pharmaka ein unterschiedliches Bild. HANISCH ET 
AL. (2002) stufen Clofibrinsäure und Ciprofloxacin als umweltrelevant ein, die Beurteilung 
gründet sich auf der Toxizität gegenüber Bakterien und Daphnien. Für Clofibrinsäure kom-
men FERRARI ET AL.  (2004) zu einem abweichenden Ergebnis, hier wird mit einem 
PEC/PNEC-Quotienten von 0,078 für chronische Daten keine Umweltrelevanz erkannt. 
Testorganismen waren hierbei Brachionus calyciflorus und Synechococcus leopolensis. Die 
Autoren räumen generell chronischen Tests den Vorrang vor akuten ein, da chronische 
Tests mit höherer Empfindlichkeit reagieren. Aus der zitierten Studie ergibt sich ferner die 
Notwendigkeit zur intensiveren Beprobung von Oberflächengewässern, da eine reine Be-
rechnung der PEC häufig gegenüber den tatsächlich gemessenen Konzentrationen zu Über-
schätzungen führt. Nichtsdestoweniger zeigen die vorliegenden Daten, dass auch bei ge-
messenen Umweltkonzentrationen (Measured Environmental Concentrations, MECs) Um-
weltrelevanz angezeigt ist. Die eigenen Experimente wurden bei Pharmakakonzentrationen 
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weit unterhalb des für Akuttests üblichen Rahmens durchgeführt. Somit empfiehlt es sich, für 
die künftige Beurteilung von Pharmaka in der Umwelt komplexere Testsysteme einzusetzen. 
 
Ein weiterer Punkt, der bei der Beurteilung von Pharmakarückständen häufig außer Acht 
gelassen wird, ist die Wirkung von Substanzgemischen, obwohl in Oberflächengewässer 
zahlreiche Rückstände als Substanzgemisch vorkommen. CLEUVERS (2003) berichtet über 
eine vielfach höhere Mischtoxizität von Carbamazepin und Clofibrinsäure im Daphnientest, 
wohingegen die Einzelsubstanzen in diesem Test kaum Wirkung zeigen. Auch RICHARDS ET 
AL. (2004) fanden teilweise drastische Effekte in einer Mikrokosmosstudie mit Fischen (Le-
pomis gibbosus), Phyto- und Zooplankton sowie Wasserpflanzen. Getestet wurde ein Ge-
misch aus Ibuprofen, Fluoxetin und Ciprofloxacin. Bereits bei einer Fluoxetinkonzentration 
von 100 µg/l trat eine dramatisch erhöhte Fischmortalität ein, auch die Abundanz und Diver-
sität von Phyto- und Zooplankton war deutlich beeinträchtigt. Im Zusammenhang hiermit 
steht eine Studie von FORAN ET AL. (2004), die bei noch deutlich niedrigeren Fluoxetinkon-
zentrationen bereits Anzeichen für Entwicklungsstörungen bei Oryzias latipes fand. 
 
Zum einen zeigen diese Beispiele, dass die gängigen Testmethoden, wie etwa die Einzelte-
stung von Organismen der aquatischen Trias (Algen, Daphnien, Fische), nicht immer ausrei-
chen, um die tatsächliche Gefährdung durch Pharmakarückstände in der Umwelt zu erfas-
sen. Zum anderen ist nicht immer nur die direkte Toxizität von Bedeutung, sondern es sind 
weitere Parameter wie die Reproduktion und Missbildungen in kommenden Generationen zu 
erfassen. Gerade der Reproduktionstest mit Fluoxetin und P. antipodarum zeigt, dass zwar 
auch direkte Toxizitäten gegeben sind, jedoch bereits viel früher Effekte eintreten, die zwar 
nicht das Individuum, aber die Population als solche betreffen. Die übliche Weise der Biote-
stung von Pharmakarückständen erscheint vor diesem Hintergrund als unzureichend, um die 
gesamte Bandbreite von Pharmakarückständen zu erfassen. Reproduktionstests über meh-
rere Wochen, die Nutzung komplexerer Systeme und die Berücksichtigung von Mischtoxizi-
täten sind erforderlich. In diesem Zusammenhang sind auch Sedimentbiotests nötig, da ver-
schiedene Pharmaka das Potenzial besitzen, sich im Sediment anzureichern (ZUCCATO ET 
AL. 2000). 
 
Besonders Rückstände von Antibiotika sind zu überwachen. Die Arbeit von HARTMANN ET AL. 
(1999) zeigt erste Effekte von Ciprofloxacin auf das Genom von Bakterien bereits bei Kon-
zentrationen von 5,2 µg/l, und damit bei deutlich geringeren als den von HANISCH ET AL. 
(2002) genannten Konzentrationen. Unter Berücksichtigung der Sicherheitsfaktoren nach 
TGD (ECB  2000) ist Ciprofloxacin nach dieser Studie als umweltrelevant einzustufen. 
 
Verschiedene Studien zeigen, dass sich Antibiotikaresistenzen schnell und weit ausbreiten 
können. Die bereits erwähnte Arbeit von LIMA ET AL. (1995) zeigt die Verbreitung von Resi-
stenzen gegen fünf Antibiotika nicht nur im Einzugsbereich zweier Krankenhäuser, sondern 
durch die gesamte betroffene Kommune. MCDERMOTT ET AL. (2002) weisen auf einen An-
stieg der Resistenz von Campylobacter jejuni gegen Ciprofloxacin hin, der mit der Zulassung 
von Ciprofloxacin in der Geflügelzucht einhergeht. Dies ist nicht zuletzt ein weiterer Beleg für 
die bedenkliche Praxis der Nutzung von Humanpharmaka in der Tierzucht, sondern es wird 
auch deutlich, dass es − speziell bei Antibiotika − nicht genügt, als Maß für eine Umweltrele-
vanz nur die direkte Toxizität zu erfassen. Nach WITTE (2000) verbreiteten sich Antibiotikare-
sistenzen über die Artgrenzen von Bakterien hinweg. Gerade für Fluorochinolone, die zu den 
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4.8.6 Ausblick   
 




Der Destruentenmikrokosmos konnte in diesem Projekt nicht als sicheres Testverfahren 
etabliert werden. Hauptgrund war das unerwünschte Wachstum von Pilzen in den Ansätzen. 
Hierdurch wurde es erforderlich, beim Resuspendieren der abzentrifugierten Tetrahymena 
ein erneutes Suspendieren der mit herauspipettierten Pilze zu vermeiden. Dies gelang zwar 
weitgehend, da sie nicht resuspendierten, doch konnten Verunreinigungen in der untersuch-
ten Probe und somit falsche Extinktionswerte nie ausgeschlossen werden. 
 
Ursächlich für die eintretenden Verpilzungen war, dass Blepharisma nicht in einem vollsyn-
thetischen Medium und somit auch nicht keimfrei gehalten werden konnten, im Gegensatz 
zu Tetrahymena, deren Pepton-Medium ausschließlich aus Laborsubstanzen gemischt und 
anschließend sterilisiert wurde. Für Blepharisma steht ein solches Medium nicht zur Verfü-
gung, zumal sämtliche Anbieter von Blepharisma diese in unsteriler Kultur hielten. Ein Ein-
satz von Antibiotika, wie von MARTI ET AL. (1979) vorgestellt, kam nicht in Frage, da eben die 
Effekte von Pharmaka zur Untersuchung standen. Sensibilisierte Versuchsorganismen hät-
ten zumindestens für die Untersuchungen mit Ciprofloxacin keine verlässlichen Daten mehr 
geliefert. 
 
SMITH & GIESE (1967) konnten in umfangreichen Versuchen kein Medium finden, das völlig 
ohne die Zugabe von nicht definierten Bestandteilen wie getrocknetem Salat auskam. Auch 
DIEHL & FEISSEL (2001) verwendeten ein Medium mit Pellets aus Protozoen. Zum einen wa-
ren diese Bestandteile im Rahmen dieser Arbeit nicht zu beschaffen, zum zweiten zeigen 
diese Arbeiten, dass ein bakterienfreies Medium nur begrenzt für Blepharisma geeignet ist. 
 
Hauptsächlich ist also das Medium für den Destruentenmikrokosmos zu verbessern, etwa 
durch die definierte Zugabe von Bakterien zu einem ansonsten sterilen Medium. Weiterhin 
sind geeignete Zellkulturschränke zu benutzen, die nicht zur Verfügung standen, um völlige 
Keimfreiheit zu gewährleisten. Die benutzten Wärmeschränke ließen offensichtlich Verkei-
mungen der Ansätze aufkommen. 
 
- Reproduktionstest  mit  Lumbriculus variegatus 
 
Das in den Versuchen mit L. variegatus benutzte Sediment bedarf ebenfalls der Verbesse-
rung, da die niedrigen Reproduktionsraten zum Teil möglicherweise auch auf die verwende-
ten Kohlenstoffquellen zurückgehen. 
 
Nach Abschluss der eigenen Laborarbeiten zeigte sich, dass nach Einsatz von autoklavier-
tem Brennesselpulver im Sediment bessere Reproduktionsraten erreicht wurden (SCHMITT 
2004, PERS. MITTEILUNG). Hiervon war zunächst abgesehen worden, da nicht bekannt war, 
inwieweit das Erhitzen die Brennessel verändern würde. Es ist anzunehmen, dass durch 
Brennesselzugabe in das Sediment das Problem der geringeren Reproduktionsraten beho-
ben werden kann. Zu überprüfen ist auch, ob die Verwendung eines Sediments nach 
EGELER ET AL. (2005) mit Zusatz von Brennessel und Kaolin veränderte Ergebnisse gegen-
über dn hier vorliegenden Daten brächte. 
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4.8.6.2  Weitere Forschung zu Pharmaka in der Umwelt und    
speziell an den untersuchten Substanzen  
 
- Allgemeiner  Forschungsbedarf 
 
Sämtliche Arbeiten zu Pharmaka in der Umwelt zeigen ein nach TGD bestimmtes Risikopo-
tential für Pharmaka auf (z. B. HANISCH ET AL. 2002, BROOKS ET AL. 2003A). Für die meisten in 
Oberflächengewässern vorkommenden Pharmakarückstände liegen jedoch nur aus Akut-
tests gewonnene Wirkdaten vor, Reproduktions- oder Lebenszyklusdaten sind selten 
(NENTWIG ET AL. 2004, NENTWIG ET AL. 2005, OETKEN ET AL. 2005). Eine wesentliche Aufgabe 
in der Forschung zu Arzneimittelrückständen besteht somit darin, Erkenntnisse über die 
chronischen Effekte von Pharmakarückständen zu gewinnen. Außerdem sollten verstärkt 
Umweltproben untersucht werden beziehungsweise Versuchsorganismen in belasteten Ge-
wässern exponiert werden, um sichere Informationen über die tatsächlichen Effekte bei Um-
weltkonzentrationen zu bekommen. Denkbar wäre etwa, Chironomidenlarven in geeigneten 
Käfigen in belastete Gewässer einzubringen. 
 
Vor allem ist jedoch, wie oben beschrieben, die weitestgehende Eliminierung von Pharmaka-
rückständen aus den Abwässern nötig, um auf längere Sicht die Belastung der Gewässer zu 
vermindern. 
 




Vor allem von Interesse ist der genaue Wirkmechanismus des Carbamazepins bei C. ripari-
us. So wäre zu untersuchen, ob durch Gabe von Ecdysteroiden der Effekt aufgehoben wer-
den kann oder ob ein anderer Wirkmechanismus vorliegt. Generell ist bekannt, dass Carba-
mazepin rezeptorvermittelt wirkt und mit einer Vielzahl von Rezeptoren interagiert (AMBROSIO 
ET AL. 2002, GRANGER ET AL. 1995, ICHIKAWA & MELTZER 1999, MARANGOS ET AL. 1983). Der 
Effekt auf die L4-Larven von C. riparius kann sich also mit einer direkten, hemmenden Wir-
kung auf den Ecdysteroid-Rezeptor erklären, aber auch durch Wirkung auf nachgeordnete 




Über die Wirkung von Fluoxetin in Mollusken liegen hinreichend viele Angaben vor. So be-
richten FONG ET AL. (1993, 1994A, B, 1996A, B), FONG (1998, 2001) und KRANTIC ET AL. (1991) 
über die Wirkung von Fluoxetin oder Serotonin auf Mollusken. UHLER ET AL. (2000) berichten 
über die serotonin-imitierende Wirkung von Fluoxetin, so dass Effekte wie die von CSABA ET 
AL.  (1976) beschriebene Wirkung auf Tetrahymena mit einiger Wahrscheinlichkeit auch 
durch Fluoxetin ausgelöst werden können.  
 
FORAN ET AL. (2004) sowie BROOKS ET AL. (2003A, B) berichten über Effekte auf Fische und 
diverse Invertebraten. Die genauen Wirkmechanismen sind nicht bekannt. Nachdem jedoch 
sowohl Fluoxetin als auch Carbamazepin (ICHIKAWA  &  MELTZER  1999) auf den 5-HT-
(Serotonin-)Rezeptor wirken, ist auch ein serotonin-vermittelter Wirkmechanismus denkbar. 
Dies bleibt zu untersuchen. 
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Clofibrinsäure und Ciprofloxacin haben in den durchgeführten Versuchen keine Effekte aus-
gelöst. Konkreter Forschungsbedarf zur Untersuchung von direkten organismischen Effekten 
kann somit nicht angegeben werden. 
 
Für alle untersuchten Substanzen sind Monitoring-Programme erforderlich, um die mögliche 
Umweltgefahr solide beurteilen zu können. Beispielsweise liegen nur wenige MECs für Fluo-
xetin vor, aus Deutschland keine. Solche Daten sind jedoch zur Beurteilung der durch Phar-
maka ausgelösten Umweltrisiken dringend erforderlich. 
 
Angesichts der wachsenden Zahl von Nachweisen und festgestellten Effekten ist außerdem 
die Entwicklung von Methoden erforderlich, um Pharmaka effektiv aus Abwässern zu entfer-
nen beziehungsweise sie von Anfang an von öffentlichen Abwassersystemen fernzuhalten.  
 
 
4.8.7  Eignung der Versuchstiere und Testsysteme 
 
a)  Chironomus riparius, Potamopyrgus antipodarum und Lumbriculus variegatus 
 
Chironomus riparius hat sich als Standardtestorganismen bewährt (LEPPÄNEN & KUKKONEN 
1998, GROENENDIJK ET AL. 1999, OECD 2004, OETKEN ET AL. 2005). Vorteil der Spezies ist, 
dass im Laborversuch einfach und ohne große Anforderungen an Haltung und Testaufbau 
ein kompletter Lebenszyklus abgebildet werden kann, der entsprechend Gelegenheit bietet, 
Effekte in verschiedenen Entwicklungsstadien aufzunehmen. Parallel dazu kann, da die Lar-
ven einzeln in die Systeme eingesetzt werden können, auch die direkte Toxizität überwacht 
werden. Das eingesetzte Testsystem hat sich ebenfalls bewährt. Versuchsaufbau und Sedi-
mentzusammensetzung ermöglichen problemlos den Schlupf aller eingesetzten Larven. 
Unterschiede zwischen Lösemittelkontrolle und unbehandelter Kontrolle traten nicht auf.  
Potamopyrgus antipodarum wird seit mehreren Jahren erfolgreich zur Testung endokriner 
Effekte von Xenobiotika eingesetzt (SCHULTE-OEHLMANN  1997,  BROEKHUIZEN ET AL.  2001, 
DUFT ET AL. 2002, DUFT 2003, ALONSO & CAMARGO 2003). Die Präparation der Embryonen 
lässt die Tiere zu gut geeigneten Testorganismen für endokrin wirksame Substanzen wer-
den, Gefährdungen der Population sind problemlos zu erkennen. In den Testsystemen sollte 
der Einsatz eines anderen Lösemittels erwogen werden, da beobachtet wurde, dass bei 
Ethanol sehr schnell Verkeimung der Ansätze auftrat. Ein Ersatz beispielsweise durch Ethyl-
acetat ist zu prüfen. Im Übrigen jedoch ergibt sich aus dem problemlosen Überleben der 
Schnecken in den Testgefäßen, dass die Haltung der Tiere im Versuch für die Experimente 
geeignet ist. Über das Lösemittel hinaus erscheinen keine Verbesserungen angezeigt. 
 
Lumbriculus variegatus  haben sich als Testorganismen bewährt (PHIPPS ET AL. 1993, ASTM 
1995, LEPPÄNEN & KUKKONEN 1998, WEST & ANKLEY 1998, EGELER ET AL. 1997, 1999, 2005, 
BRUST ET AL. 2001). Mögliche Änderungen am Testsystem wurden bereits unter 4.6.7.1 be-
sprochen. Im Übrigen haben sich die Testsysteme bewährt. Die Wiederholung des Versu-
ches mit Ciprofloxacin belegt die Reproduzierbarkeit der Ergebnisse. L. variegatus ist als 
Modellorganismus für benthische Lebewesen geeignet, toxische Effekte auf Sedimentbe-
wohner abzubilden. 
 
b)  Blepharisma japonicum und Tetrahymena thermophila 
 
Beide Einzeller werden vielfach in Testsystemen genutzt. So nutzten LAWLER  &  MORIN 
(1993), LAW ET AL. (2000), DIEHL & FEISSEL (2001) UND FOX & MORIN (2001) Blepharisma als 
Versuchsorganismen in Experimenten zu den Dynamiken von Protistenpopulationen. Die 
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Anwendung als Testorganismus für Toxizitätstests stellt in dieser Form eine Neuentwicklung 
dar. 
 
Die eingesetzten Pharmaka zeigten keine sichtbaren schädlichen Effekte auf B. japonicum. 
Eine sichere Aussage über die Eignung der Tiere kann daher nicht getroffen werden, aller-
dings reagierten sie auf Cadmium eindeutig und bewiesen somit, nicht in einer Weise 
schadstofftolerant zu sein, die sie für Toxizitätstests ungeeignet erscheinen ließe. Die Un-
empfindlichkeit gegenüber bestimmten Antibiotika ist bekannt (MARTI ET AL. 1979). Da Cipro-
floxacin auf andere Weise wirkt, als die dort benutzten Antibiotika und für die übrigen Phar-
maka ebenfalls andere Wirkungsweisen angenommen werden konnten, ist dies kein Hinde-
rungsgrund, die Toxizität von Pharmaka an Blepharisma zu testen.  
 
Tetrahymena dient seit langer Zeit als Testorganismus in Toxizitätstests (YOSHIOKA 1985, 
NILSSON 1989, PAULI 1994, BAMDAD ET AL. 1995, SCHULTZ 1997, LARSEN ET AL. 1997). Es wer-
den dabei  wechselnd T. pyriformis und T. thermophila eingesetzt. DAYEH ET AL. (2004) emp-
fehlen T. thermophila für Toxizitätstests, auch NALĘCZ-JAWECKI & SAWICKI (2003) verwenden 
diese Art. PAULI & BERGER (1997) verglichen die Reaktionen mehrerer Tetrahymena-Arten in 
Toxizitätstests, sie fanden keine wesentlichen Unterschiede etwa zwischen T. pyriformis und 
T. thermophila. Die Gründe für die inkonsistenten Resultate dieser Untersuchungen sind, wie 
erläutert, in der Zusammensetzung des Mediums und der Schwierigkeit, sterile Kulturen zu 
erstellen, begründet. An der Eignung der Testorganismen an sich kann kein Zweifel herr-
schen.  
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1.)  Zahlreiche Medikamente werden nach Einnahme nahezu unverändert wieder ausgeschie-
den und gelangen über Abwasser und Kläranlagen in die aquatische Umwelt.  
 
2.)  Die gemessenen Konzentrationen erscheinen gegenüber anderen Kontaminantengruppen 
vergleichsweise niedrig, sind jedoch angesichts der Tatsache, dass Medikamente biologisch 
hoch aktive Substanzen sind, besorgniserregend. Das Beispiel Ethinylöstradiol zeigt, dass 
bereits im ng/l-Bereich Effekte auftreten. Abgesehen vom Beispiel Ethinylöstradiol lagen bis-
lang keine Erkenntnisse über chronische Effekte von Medikamenten bei umweltrelevanten 
Konzentrationen vor. 
 
3.)  Die in der Umwelt festgestellten Arzneimittelwirkstoffe werden fast ausschließlich in Ab-, 
Oberflächen- und Grundwasser detektiert. Angaben über Medikamentanreicherungen in Se-
dimenten liegen nur vereinzelt vor. 
 
4.)  Angaben über die Ökotoxizität von Medikamenten beruhen bislang fast ausschließlich auf 
bei  sehr hohen Substanzkonzentrationen durchgeführten Akuttests. Die Übertragung auf 
umweltrelevante Verhältnisse erfolgte durch Einbeziehung hoher Sicherheitsfaktoren. 
 
5.)  Die vorliegende Arbeit zeigt, dass in komplexeren Tests bereits bei sehr viel niedrigeren 
Konzentrationen Effekte auftreten. Diese Effekte sind nicht unmittelbar toxisch, beeinträchti-
gen jedoch die Entwicklung und Fortpflanzung der Versuchsorganismen nachhaltig. 
 
6.)  Als Modellsubstanzen für die in Oberflächengewässern nachgewiesenen Pharmaka wurden 
das Antiepileptikum Carbamazepin, Clofibrinsäure als Metabolit zahlreicher Lipidsenker, das 
Antibiotikum Ciprofloxacin und das Antidepressivum Fluoxetin ausgewählt. Sämtliche Phar-
maka werden in der Umwelt weit verbreitet nachgewiesen. 
 
7.)  Als Testorganismen dienten die Zuckmücke Chironomus riparius, die Zwergdeckelschnecke 
Potamopyrgus antipodarum und der aquatische Annelide Lumbriculus variegatus. C. riparius 
ist ein bereits standardisierter Versuchsorganismus,  L. variegatus ist zur Zeit im Standardi-
sierungsverfahren (OECD  2004B) und für ökotoxikologische Untersuchungen empfohlen 
(ASTM 1995). Außerdem wurde mit den Einzellern Blepharisma japonicum und Tetrahymena 
thermophila ein Destruentenmikrokosmos entwickelt. Beide Einzeller sind ebenfalls erprobte 
Versuchsorganismen (PAULI 1996, FOX & MORIN 2001). 
 
8.)  Von den vier untersuchten Pharmaka erwiesen sich im getesteten Konzentrationsbereich 
Carbamazepin und Fluoxetin für jeweils einen der Testorganismen als schädlich. Carbama-
zepin blockierte ab einer Sedimentkonzentration von 234 µg/kg Sediment (Trockengewicht) 
die Entwicklung von C. riparius. Fluoxetin führte ab einer Testkonzentration von 2 µg/l zu ei-
ner Reduzierung der Embryonenzahl bei P. antipodarum. Die EC10 für Carbamazepin wurde 
zu 113 µg/kg Sediment berechnet, die EC10 für Fluoxetin zu 0,81 µg/l. Beide Konzentratio-
nen sind bei Berücksichtigung der im TGD vorgesehenen Sicherheitsfaktoren umweltrele-
vant (PEC/PNEC > 1). Als Grundlage dieser Berechnung dienten gemessene Umweltkon-
zentrationen im Sediment beziehungsweise Wasser. Ein negativer Effekt von Ciprofloxacin 
auf L. variegatus erschien anhand der Daten zwar möglich, konnte jedoch nicht statistisch 
belegt werden. Für Clofibrinsäure ergaben sich keine Hinweise auf negative Effekte im gete-
steten Konzentrationsbereich. 
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9.)  Die vorliegenden Berechnungen sind weitaus tragfähiger als bisher vorliegende, da sie auf 
chronischen Toxizitätsdaten und gemessenen Umweltkonzentrationen beruhen, statt auf 
Akutdaten und geschätzten Umweltkonzentrationen. 
 
10.)  Die in den Versuchen festgestellten, sehr niedrigen Effektkonzentrationen lassen Effekte 
auch bei umweltrelevanten Konzentrationen als wahrscheinlich erscheinen. Indirekte Effekte 
wie vermindertes Futterangebot für Prädatoren oder Verschiebungen im Artenspektrum sind 
denkbar. 
 
11.)  Der Destruentenmikrokosmos erwies sich als prinzipiell geeignet, Effekte von Xenobiotika 
auf Einzeller zu untersuchen, da die Positivkontrolle funktionierte. Die Daten aus den Ver-
suchsansätzen zeigen jedoch, dass Versuchsdesign und Haltung der Testorganismen weiter 
entwickelt werden müssen. 
 
12.)  Die vorliegenden Daten zeigen, dass Pharmaka bei umweltrelevanten Konzentrationen ein 
ökologisches Risiko darstellen können. Maßnahmen zur Risikominderung sind dringend er-
forderlich. Angesichts des therapeutischen Nutzens der Substanzen erscheinen Verbote 
nicht durchsetzbar.  
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